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Resumen 

El objetivo de esta investigación fue evaluar el uso de Jatropha curca en asociación con 

Acaulospora sp., para remediar residuo de mina enmendados con biochar. El estudio de 

dividió en tres etapas de experimentación. En la primera etapa se determinaron las 

propiedades fisicoquímicas de tres tipos de biochar (caña de azucar, maíz y pino) y el 

residuo de mina. Los resultados variaron dependiendo de la naturaleza del biochar. En 

la segunda etapa se comparó la estabilización de Cu, Cd, Pb y Zn por la adición de 

porcentajes crecientes de biochar al residuo de mina. El biochar de maíz tuvo mayor 

capacidad de adsorber elementos potencialmente tóxicos en comparación con el biochar 

de pino y caña de azucar. La capacidad de adsorción del biochar se relacionó al aumento 

del pH y a los grupos funcionales (hidroxilo, carboxilo, fosfina) que están presentes 

sobre la superficie de este material. En la tercera etapa se cultivó J. curcas inoculada 

con Acaulospora sp. en residuos de mina enmendado con biochar de maíz (5%), para 

determinar la estabilización de Cu, Cd, Pb y Zn. Se encontró que J. curcas es capaz de 

establecerse en el residuo de mina. No se comportó como una planta acumuladora de los 

EPT. La inoculación con Acaulospora sp. y la aplicación de biochar, densidad 

estomática, contenido de clorofila a y total, fósforo y nitrógeno de la planta. El biochar 

de maíz promovió cambios fisicoquímicos positivos en el residuo de mina. Estos 

cambios pueden actuar sinérgicamente con J. curcas y Acaulospora sp. en la 

remediación de sitios contaminados con EPT, al mismo tiempo que se promueve la 

producción de cultivos con potencial bioenergético como J. curcas. 

 

Palabras clave: Terra preta; metales pesados; fitorremediación; inmovilización; 

micorriza.  
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Jatropha curcas for assisted phytoremediation of mine tailing with biochar and a 

arbuscular mycorrhizal.fungi 

Hernández Godínez María Isabel, MC 

Colegio de Postgraduados, 2015 

Abstract 

 

The purpose of this study was to evaluate the use of Jatropha curcas L. in association 

with Acaulospora sp., and biochar for remediation of a mine tailing. The research was 

divided in three experimental phases.  The physicochemical properties of three types of 

biochar (from sugar cane, corn stalks and pine branches) and the mine residue were 

determined during the first stage. The results varied depending on the nature of biochar. 

At the second phase, stabilization of Cu, Cd, Pb and Zn was evaluated after amended 

the mine tailing with biochar. Corn biochar has greater capacity to adsorb potentially 

toxic elements (PTE) than the sugar cane and pine biochars. Furthermore, it was 

determined that the adsorption capacity of biochar is due to increase of pH and 

functional groups (hydroxyl, carboxyl, phosphine) that are present on the surface of this 

material. For the third phase mine waste was amended with corn biochar (5%) and 

sowed whit J. curcas inoculated with Acaulospora sp to evaluate the effect on Cu, Cd, 

Pb and Zn availability. It was found that J. curcas was able to survive and grow on the 

mine residue used in this study. It did not behave as an accumulator plant of PTE. 

Inoculation with Acaulospora sp. and application of biochar contributed to the increase 

biomass, stomatal index, chlorophyll content a and total, phosphorus and nitrogen in 

plant. Corn biochar promoted positive physicochemical changes on the mine residue. 

These changes may act synergistically with J. curcas and Acaulospora sp. on the 

remediation of EPT contaminated sites. Bioenergy crops could be planted on waste land 

reducing the risk of transfer EPT in the food chain. 

Keywords: Terra preta; heavy metals; phytoremediation; immobilization; mycorrhiza. 
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Marco teórico de la investigación 

Introducción 

La extracción de rocas minerales para su transformación y uso en nuestro beneficio es 

tan antigua como la humanidad misma. Con el tiempo, estas prácticas adquirieron 

mayor importancia por el valor económico y cultural que representan dentro de la 

sociedad. El hecho de que los minerales se volvieran parte de la vida cotidiana propició 

el desarrollo de técnicas que aumentaron su extracción. No obstante, esto tuvo un 

impacto negativo debido a la acumulación en el suelo de elementos potencialmente 

tóxicos (EPT) (Fellet et al., 2011). 

La acumulación de EPT en el suelo se debe a que éstos no son biodegradables, lo cual 

afecta negativamente la calidad del suelo y la vida que en él se desarrolla. Cuando los 

EPT se incorporan en las cadenas tróficas tienden a acumularse dentro de los 

organismos. La bioacumulación provoca intoxicaciones, aumento de la mortalidad y la 

disminución de las comunidades. Lo anterior repercute en la descomposición de la 

materia orgánica y con ello, la perdida de las propiedades físicas y químicas del suelo 

(Wong et al., 2003; Gode y Pehlivan, 2006; Pehlivan et al., 2008). Salomons (1995), 

comentó que al disminuir la actividad degradadora de los organismos también 

disminuye la capacidad de las plantas de tolerar estos ambientes contaminados. 

El impacto que causa la acumulación de EPT en suelos circundantes a minas y 

depósitos, aumenta la necesidad de buscar alternativas que contribuyan a la 

descontaminación y recuperación de estos sitios. Entre las técnicas, resalta la 

fitorremediación por considerarse económicamente rentable y amigable con el ambiente 

(Bernal et al., 2007). El uso de esta técnica implica la búsqueda de aquellas plantas que 
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son capaces de tolerar altas concentraciones de EPT, sin embargo, esto puede variar aún 

entre especies (Fischerová et al., 2006).  

Asimismo, el arrastre hídrico y la dispersión eólica contribuyen al movimiento de EPT a 

otras capas del suelo (Duarte et al., 2011). Al respecto, se ha probado que la aplicación 

de materiales inorgánicos y orgánicos controlan la dispersión de los contaminantes al 

formar agregados en el suelo, además de mejorar las características intrínsecas que le 

permiten soportar la vida (Ruttens et al., 2006). Por lo que se ha sugerido que  el uso de 

enmiendas optimiza el proceso de fitorremediación de sitios contaminados con EPT. 

Estudios recientes sugieren que el biochar puede ser una enmienda efectiva para suelos 

contaminados con EPT (Jiang et al., 2012). El biochar promueve cambios relevantes en 

las propiedades de los suelos contaminados como: estabilidad del pH, mayor capacidad 

de intercambio catiónico, capacidad de retención de agua y disminución en la 

disponibilidad de EPT. Estos cambios pueden beneficiar el establecimiento de una 

cobertura vegetal que permita la recuperación de sitios contaminados con EPT (Fellet et 

al., 2011).  

Sus múltiples propiedades también pueden proporcionar un hábitat adecuado para los 

microorganismos benéficos del suelo como los hongos micorrízico arbusculares (HMA) 

y las bacterias promotoras del crecimiento. Lo anterior sugiere que el uso de biochar en 

sitios contaminados puede contribuir al proceso de fitoestabilización, considerando el 

uso de microorganismos como los HMA. 

Bajo este contexto este proyecto tiene como objetivo estimar la capacidad de J. curcas, 

Acaulospora sp. y biochar para estabilizar EPT. 
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La minería en México 

La minería es una actividad importante en el desarrollo económico de nuestro país, la 

diversidad y abundancia de minerales es una de sus mayores riquezas. Actualmente el 

país ocupa un lugar privilegiado en la producción mundial de minerales; pues se 

encuentra dentro de los primeros lugares en la extracción plata, celestina y bismuto, 

segundo en  fluorita, cuarto en arsénico, cadmio y grafito, quinto en zinc y sexto en 

plomo y sal (INE, 2013). Asimismo, la minería contribuye en el desarrollo industrial de 

México. Los minerales se utilizan como materia prima en gran número de ramas 

industriales, entre las que destacan la siderúrgica, petrolera, la producción de vidrio,  

electrónica, cerámica y construcción. El territorio nacional cuenta con ricos depósitos de 

minerales: la región argénifera que comprende parte de los estados de Chihuahua, 

Coahuila, Zacatecas, Baja California Sur y San Luís Potosí, y la región con importantes 

depósitos de fierro, que se extiende por la Costa del Pacífico, en los estados de Jalisco, 

Colima, Michoacán, Guerrero, Oaxaca y Durango (INE, 2006). 

Sin embargo, la minería afronta una serie de dificultades. A nivel nacional ésta se rige 

por un marco jurídico complejo y con prácticas administrativas inoperantes y lentas. 

Como consecuencia de las acciones comprendidas, la  ley minera publicada en el Diario 

Oficial de la Federación (DOF) del 26 de junio de 1992 (última reforma publicada), 

permite la venta de concesiones al sector privado, lo que hace a estas áreas zonas casi 

inaccesibles para la regulación ambiental, pues solo se ingresa a ellas con un permiso 

anticipado que debe contar con la aprobación de los propietarios. 
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Minería como fuente de contaminación 

La minería se considera una fuente importante de ingresos monetarios en el país, no 

obstante, los problemas de contaminación que genera son de gran impacto (Hamzah et 

al., 2012). El desarrollo y optimización de las tecnologías de extracción en la minería, 

propició la introducción en México de procesos metalúrgicos como la flotación y la 

cianuración a inicios del siglo XX (Martín y Gutiérrez, 2010). Esto permite explotar 

grandes volúmenes de mineral con valor comercial, pero también la generación de gran 

volumen de residuos. 

Los residuos que se generan en el proceso de concentración de minerales como plata, 

zinc y cobre, generalmente contienen sulfuros metálicos. Algunos como pirita (FeS2), 

pirrotita (Fe1-x S), galena (PbS), esfalerita (ZnS), calcopirita (CuFeS2) y arsenopirita 

(FeAsS),  son fuente de arsénico (As), cadmio (Cd), plomo (Pb), cobre (Cu), zinc (Zn), 

hierro (Fe), etc. (Romero et al., 2007). Otra forma de contaminación se relaciona con la 

dispersión eólica, la generación de drenaje ácido y su dispersión a través de los 

escurrimientos superficiales (Baing et al., 2000). 

Los problemas de contaminación por residuos de mina también se delimitan por las 

condiciones climáticas, ya que al dejarlos expuestos pueden aumentar su 

biodisponibilidad y esto contribuye a la generación de suelos con limitaciones físicas, 

químicas y biológicas (Lee et al., 2013; Beesley et al., 2014). Los suelos contaminados 

se caracterizan por tener pobre estructura edáfica, composición química alterada, 

disminución o desequilibrio del contenido de nutrientes, ruptura de los ciclos 

biogeoquímicos, baja profundidad efectiva, baja capacidad de intercambio catiónico, 

baja retención de agua y presencia de compuestos tóxicos (Tordoff et al., 2000; Ruttens 

et al., 2006; Sujana et al., 2014). 
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Una de las zonas en nuestro país que vive esta problemática, es el municipio de 

Zimapán, en el estado de Hidalgo. Este sitio se caracteriza por ser un importante distrito 

minero, en el cual, se extraen minerales como Au, Ag, Zn y Pb (Armienta et al., 2000). 

Sin embargo, este sitio es un depósito constante de residuos de mina, lo que ha dado 

lugar, a la perdida de la vegetación a través del tiempo (Ortega et al., 2010). Los riesgos 

de que no exista una barrera física que impida la dispersión de los residuos tóxicos, 

puede desencadenar eventos trágicos en las zonas pobladas que se encuentran alrededor, 

por ejemplo el aumento de la mortalidad por intoxicación (Ruiz-Olivares et al., 2013). 

 

Disponibilidad de los EPT en el suelo 

Los EPT en el suelo se encuentran en formas diferentes:  como iones, como sales 

solubles, adsorbidos en arcillas, co-precipitados con carbonatos, sulfatos, fosfatos, 

sulfuros, en complejos con óxidos e hidróxidos de Fe y Mn, o bien, disueltos en la 

solución del suelo (Rulkens et al., 1995; Pagnanelli et al., 2004). En cada caso la 

disponibilidad va a ser diferente dependiendo del pH, el contenido de humedad y el 

estado de óxido-reducción del suelo (Alloway, 1995). En este sentido Kabata y Pendias 

(1994), señalaron que según sea la especiación del EPT retenido en el suelo, así será su 

disponibilidad relativa para las plantas. Al respecto, se sabe que ciertas fracciones 

biodisponibles de EPT afectan la morfología y la fisiología de las plantas. En algunos 

casos acurren daños en la síntesis de pigmentos, lo cual afecta el proceso de fotosíntesis, 

en otros, se puede dar oscurecimiento y deterioro de las raíces, lo que entorpece el 

crecimiento de las plantas (Denton, 2007). 

Por otro lado, existen plantas que son capaces de tolerar y crecer en estos  ambientes. 

Con este antecedente, se inició la búsqueda de nuevas alternativas que contribuyen a la 

caracterización y remediación de suelos con este problema. Esta tarea se ha vuelto 
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constante, ya que las técnicas que se emplean deben sujetarse al grado de acumulación y 

disponibilidad de estos contaminantes, además del costo económico que este pueda 

representar. 

 

Técnicas utilizadas para la remediación de suelos contaminados con EPT 

De acuerdo con lo anterior, los EPT no se degradan como los compuestos orgánicos y 

su permanencia puede estar disponible por periodos muy largos (Boularbah et al., 

2006). Entre las técnicas convencionales para la remediación de sitios contaminados con 

EPT están la inmovilización química, haciendo uso de compuestos inorgánicos como la 

cal, los fosfatos, y compuestos orgánicos como los biosólidos. Otras técnicas 

recurrentes son el lavado químico, electrorremediación y el confinamiento, cuya 

principal implicación es su elevado costo económico y su impacto ambiental. 

Al mismo tiempo, se exploran técnicas más amigables con el ambiente, por un lado se 

encuentra la biorremediación, tecnología que consiste en emplear sistemas biológicos 

naturales, algunos con modificaciones genéticas que permiten acumular altas 

concentraciones de EPT. Por otro lado la fitorremediación, que hace uso de especies 

vegetales para el saneamiento del terreno (Iqbal y Saeed, 2006). 

 

 

Fitorremediación 

Estudios recientes demuestran  que la fitorremediación es una alternativa eficaz  y 

prometedora. Además el uso de  microorganismos que se asocian a la plantas aumentan 

la capacidad de éstas de absorber, acumular y estabilizar los EPT. Esta técnica cuenta 

con múltiples ventajas como el bajo costo, la velocidad con la que se puede cubrir un 
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área afectada, la preservación de las propiedades físicas del suelo y la estética (Vamerali 

et al., 2010). 

Dentro de la fitorremediación existen varias técnicas aplicables a suelos con altas 

concentraciones de EPT, una de ellas es la fitoestabilización. Esta técnica se basa en el 

uso de las plantas tolerantes a EPT, las cuales disminuyen su disponibilidad por medio 

de la secreción de compuestos que inmovilizan a los EPT presentes en la interface de la 

raíz y el suelo (González-Chávez, 2005). 

La aplicación de la fitoestabilización en los suelos contaminados con EPT se ha 

propuesto con mayor frecuencia en los últimos años. Un factor determinante para el uso 

de esta técnica es caracterizar los suelos, lo cual se basa en el estudio de sus condiciones 

físico-químicas, pues estas propiedades tienen una función muy importante al disminuir 

o aumentar la toxicidad de los EPT en el suelo (Beesley et al., 2010). Estas propiedades 

se reflejan en las dificultades para que las plantas enraícen, además, puede disminuir la 

capacidad de la planta y los microorganismos (bacterias y hongos) del suelo para 

interactuar con los EPT mediante mecanismos de acumulación y estabilización de éstos 

(Puga et al., 2006). 

Para aumentar el éxito de esta técnica, es importante seleccionar la especie de planta 

más adecuada según el tipo de EPT presente en el suelo. Considerables estudios se han 

realizado para identificar una amplia diversidad de especies de plantas estabilizadoras 

de EPT (Delgadillo et al., 2011). Lo anterior, tiene como propósito establecer cubiertas 

vegetales que actúen como una barrera física al inmovilizar y disminuir la dispersión de 

los EPT (Freitas et al., 2004; Sánchez-López et al., 2015). Adicionalmente, se busca la 

recuperación a largo plazo, de las propiedades físicas y químicas del suelo, así como el 

restablecimiento de las comunidades, para hacer estos sitios autosustentables. 
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Biología de J. curcas  

La planta J. curcas pertenece a la familia de las Euphorbiaceae y es originaria de 

México y Centroamérica, pero crece en la mayoría de los países tropicales, 

subtropicales, además de zonas áridas y semiáridas (Webster, 1994). Puede llegar a 

medir cinco metros de altura, sus raíces están dispuestas en una central y cuatro 

pivotantes. Las hojas son caducifolias y normalmente se forman con cinco a siete 

lóbulos acuminados, poco profundos. Los pecíolos miden de 10 a 15 cm. Las flores 

miden entre 6 y 8 mm, cada inflorescencia rinde un manojo de aproximadamente 10 

frutos ovoides o más. La maduración de las semillas requiere de un periodo de 90 días 

(desde la floración hasta la maduración del fruto) (Heller, 1996).  Los frutos son del tipo 

drupa y produce tres semillas, cada una mide aproximadamente dos centímetros de 

largo y un centímetro en el diámetro. Esta planta se caracteriza por tener alta plasticidad 

genética, es decir, puede crecer bajo condiciones marginales (suelos pobres en 

nutrientes, áridos o con problemas de salinidad) (Manurung et al., 2009). Por ser una 

especie de origen tropical tolera altas temperaturas, aunque puede llegar a soportar 

temperaturas bajas, incluso puede resistir hasta una escarcha ligera (Zheng et al., 2009). 

Sin embargo, en fase de plántula es vulnerable a esta última condición (Windauer et al., 

2012). Su requerimiento de agua es sumamente bajo y puede soportar períodos largos 

de sequía (Silva et al., 2012). 

 

Tolerancia de J. curcas a altas concentraciones de EPT 

La planta J. curcas es una planta que ofrece múltiples beneficios, tanto ambientales 

como sociales. Sus semillas contienen un aceite no comestible que es útil para la 

producción de biodiesel (Agbogidi y Eruotor, 2012). La extracción de aceite a partir de 
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semillas ha cobrado importante valor, debido a que su explotación podría tener impacto 

positivo en la industria energética. Además, se sugiere que el cultivo de esta planta 

puede contribuir a la generación de fuentes de trabajo para su producción (Openshaw, 

2000). La substitución de combustibles fósiles por biocombustibles contribuye 

notablemente a la reducción de gases de efecto invernadero (Makkar y Becker, 2009). 

Su cultivo también puede ayudar a mejorar las propiedades químicas y físicas de suelos 

degradados (Marques et al., 2013).  

Con base a lo anterior, se propone que la abundancia de raíces puede contribuir a la 

generación de agregados en el suelo, disminuyendo paulatinamente el deterioro de la 

erosión del suelo y el lavado de nutrientes (Hinsinger, 1998). Conjuntamente, la raíz 

provee una superficie para el restablecimiento de microorganismos benéficos para el 

suelo (Shun et al., 2010). Al mismo tiempo, algunos reportes han probado que J.curcas 

tiene la capacidad de tolerar altas concentraciones de EPT (Agamuthu et al., 2010).  

Garófalo-Chaves et al., (2010) evaluaron los efectos de Cu y Zn en el crecimiento de  J. 

curcas. El experimento se llevo a cabo en invernadero por un periodo de 110 días. 

Utilizaron un suelo contaminado artificialmente; los tratamientos consistieron en cinco 

dosis de Cu (0, 25, 50, 75 y 100 mg dm
-3

) y cuatro dosis de Zn ( 0 , 50, 100 y 150 mg 

dm
-3

).  Al termino del experimento se evaluó la concentración de  Cu y Zn en la planta, 

así como algunas varibles de crecimiento (altura, diametro de tallo y área foliar). Los 

resultados probaron que J. curcas es capas de tolerar concetraciones de Cu y Zn por 

encima de 75 y 50 mg dm
-3

 respectivamente.  Sin embargo, estas concentraciones 

promovieron la disminución de las altura, diametro y bimasa de la planta.  

Majid et al., (2012) realizaron un experimento J. curcas para evaluar su crecimiento, 

tolerancia y capacidad para fitoestabilizar EPT en lodos de depuradora. Estos lodos 

contenían altas concentraciones de Cu, Fe y Al (56, 779 y 3505 mg kg-
1
, 
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respectivamente). Por otra parte, se probaron diferentes porcentajes de aserrín (20, 40, 

60, 80 y 100%), para mejorar las condiciones de crecimiento de J. curcas. Los 

resultados probaron que J. curcas es capaz de tolerar y concentrar EPT en la raíz. 

Aunque la acumulación varió según el porcentaje de enmienda que se aplicó, la raíz de 

J. curcas pudo acumular hasta 85, 66 y 37 mg kg
-1

 de Cu, Fe y Al, respectivamente. 

 

Uso de enmiendas en la remediación de suelos contaminados 

 Las enmiendas desempeñan tres funciones relevantes cuando se aplican a suelos 

contaminados: (I) mejoramiento de la naturaleza física y química del suelo; (II) 

suministro de nutrientes en una forma de liberación lenta, lo que facilita el 

establecimiento de la planta; y (III) promoción de la inmovilización química y física de 

EPT, por reducción de la lixiviación, dispersión y la fitotoxicidad (Alvarenga et al., 

2008). Estos efectos pueden ser de larga duración, aunque se busca que sean 

permanentes. No obstante, las enmiendas deben cumplir con ciertos requisitos: que sean 

económicas, de fácil adquisición y manejo, no tóxicas para los humanos, compatibles 

con las plantas que se emplean y la más importante que tengan efectos favorables en la 

disminución de la disponibilidad de EPT (Berti y Cunningham, 2000). 

En este contexto, un número considerable de estudios señalan que la combinación de 

enmiendas, inoculantes microbianos o fertilizantes químicos, contribuyen al 

establecimiento y desarrollo de las plantas; ya sea mediante el suministro de 

oligoelementos o el establecimiento de una relación favorable planta-microorganismo. 

Por otra parte, más allá de la inmovilización del EPT en los suelos, se debe tomar en 

cuenta que es posible reutilizar desechos orgánicos que se generan en grandes 

volúmenes (estiércol, residuos forestales, biosólidos entre otros) como subproductos 

industriales o del sector agropecuario (Ciccu et al., 2003; Lombi et al., 2004; Burgos et 
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al., 2010). El costo-efectividad de estas enmiendas suena muy atractivo, tomando en 

cuenta las implicaciones consideradas en la recuperación de sitios contaminados (altos 

costos, necesidad de equipos o mano de obra especializada, difícil manejo y 

disponibilidad limitada a las técnicas convencionales). 

En este sentido se han probado diferentes enmiendas, pero poco se ha estudiado el 

efecto del biochar como enmienda para reducir la disponibilidad de los EPT en residuos 

de minas. El biochar es un producto biológico, de grano fino, poroso y de baja densidad. 

Se obtiene de la descomposición térmica de la biomasa por un proceso llamado 

pirolisis. Este se realiza en ausencia o en niveles muy bajos  de oxigeno (Bridgwater et 

al., 2012). 

En comparación con otros materiales orgánicos, el biochar que se forma de manera 

natural es muy estable (de cientos a miles de años), cuando se mezcla con el suelo. El 

uso del biochar como enmienda en suelos contaminados ha cobrado interés, por los 

beneficios que confiere al suelo. Además,  al mismo tiempo que mejora la calidad del 

suelo, puede ser un medio para reducir la emisión de CO2 que es un gas de efecto 

invernadero  y puede utilizarse para el almacenamiento de carbono en el suelo 

(Lehmann et al., 2011). 

La estructura física microscópica de biochar y su abundancia de grupos funcionales 

polares, tales como carboxílico, hidroxilo y grupos amino  (Wang, et al., 2013) son las 

piezas clave de su éxito en la reducción de la contaminación por EPT  (Suppadit, 2012), 

ya que estos grupos tienen alta afinidad por los EPT. Por otra parte, es rico en 

componentes alcalinos (Ca, Mg, K); los cuales contribuyen a la neutralización de la 

acidez del suelo y a su vez se vuelve una fuente de estos iones requeridos por las plantas 

(Martin et al., 2012). 
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Con fundamento en estas consideraciones surgió la idea de usar biochar en suelos 

contaminados con EPT, al mismo tiempo mejora las condiciones para la revegetación. 

Además, la estructura de este material es altamente porosa, esto da lugar a mayor área 

de contacto, lo que no solo contribuye a una alta adsorción de EPT, sino también, a la 

captura e intercambio de nutrientes y carbono necesarios para el restablecimiento de 

microorganismos benéficos para el suelo y las plantas (particularmente, bacterias 

promotoras de crecimiento, hongos micorrízicos arbusculares y actomicetos) (Thies y 

Rillig, 2009). Lo anterior, contribuye de manera positiva a la recuperación, 

restablecimiento y preservación de la fauna del suelo (Beesley et al., 2011); lo que 

devolvería a los sitios contaminados su  capacidad para sustentar la vida. Beesley et al., 

(2010), reportaron un efecto residual a los 60 días después de aplicar biochar (elaborado 

a partir de madera de roble) a un suelo contaminado por EPT. Las concentraciones que 

en un principio habían disminuido (68% en Cd y 88% de Zn), aumentaron 28 días 

después del inicio del experimento (35% en Cd y 26% en Zn). Esto en consecuencia de 

la liberación y solubilización del carbono orgánico disuelto (COD) que se encontraba en 

el agua intersticial del suelo. Del mismo modo, Hartley et al., (2009) encontraron que el 

aumento de la movilidad de Cu en presencia de biochar ocurrió por la liberación de 

COD. Esto contrasta con los resultados de Gomez-Eyles et al., (2011) cuyo trabajo 

demostró una disminución del COD disuelto en agua y una reducción simultánea de la 

concentración de Cu tras la aplicación de biochar (elaborado a partir de derivados 

madera). Lo anterior, sugiere que los procesos por los cuales ocurre la estabilización de 

EPT, están lejos de ser unificados, ya que dependen de múltiples procesos que ocurren 

en el suelo (Beesley et al., 2011) y la mineralogía de cada sitio. En un suelo 

contaminado con Pb (campo de tiro), Uchimiya et al., (2012) encontraron que los 
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grupos funcionales carboxilo presentes en un biochar activado con una mezcla de ácido 

sulfúrico y nítrico, mostraron mayor estabilización de Pb, Cu y Zn, que el biochar sin 

activar. La explicación propuesta es que la activación contribuyó a la oxidación del 

biochar, lo que resulto en la formación de grupos carboxílico, fenólico y otros grupos 

funcionales que contienen oxígeno en su superficie. Los autores subrayan que los 

efectos de la oxidación del biochar deben abordarse a futuro si se planea introducir 

vegetación. En comparación con los estudios anteriores, sólo un número muy limitado 

de trabajos ha investigado el efecto de biochar en el crecimiento de las plantas en suelos 

contaminados con EPT. Hartley et al., (2009) probó que el establecimiento de   

Miscanthus sp., en una zona industrial contaminada, dependió del contenido de P en el 

biochar, al mismo tiempo, señalaron la necesidad de combinar el biochar con otra 

enmienda para obtener mayor crecimiento de la planta.  

Park et al., (2011) investigaron el efecto de estabilización de EPT con dos tipos de 

biochar (uno elaborado a partir de gallinaza y otro con residuos de plantas). Los 

objetivos consistieron en evaluar el  efecto de cada biochar en la disponibilidad de EPT, 

además, de su efecto en la promoción del crecimiento de mostaza india. Los autores 

concluyeron que ambos biochar son útiles para los procesos de estabilización de suelos 

contaminados con Cd, Cu y Pb. Ocurrió la estabilización de 45 60 y 70%, 

respectivamente con el biochar de gallinaza (adición 10%); mientras que con el biochar 

de residuos de plantas se obtuvieron valores de 30, 45 y 63 % en el mismo orden). La 

eficacia del biochar estuvo en función de los materiales que se emplearon para su 

elaboración. El biochar de gallinaza fue el que promovió la mayor biomasa. Aunque no 

lo probaron, los autores sugieren que la estabilización de EPT ocurrió por precipitación.  
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El conocimiento que se tiene hasta ahora acerca del biochar y su efecto en las plantas y 

su capacidad para estabilizar EPT es disperso. En particular, los estudios han mostrado 

resultados contradictorios cuando se intenta explicar los mecanismos que ocurrieron 

para la estabilización de los EPT. No es tarea fácil, entender qué parámetro influye de 

manera predominante en los procesos de estabilización (pH, CIC, COD, precipitación o 

bien cambios electrostáticos). 

De igual manera, Sparks (2001) puntualizó la importancia de comprender los procesos 

químicos que se llevan a cabo en la rizosfera (ambiente influenciado por las raíces de 

las plantas), al remarcar que sería una de las fronteras más importantes que se deben 

atravesar en el conocimiento de la química del suelo. Aunque en la última década se ha 

generado información importante que ayudará a  desentrañar algunos de los múltiples 

procesos e interacciones entre los EPT y la rizosfera. Rajkumar y Freitas (2008) 

enfatizaron la importancia de llevar a cabo más investigaciones para entender mejor las 

reacciones químicas que ocurren en la rizosfera. Del mismo modo, en una revisión 

reciente, Bolan et al., (2011) hicieron hincapié en la importancia de estudiar la 

interacción  planta-microorganismo para garantizar el éxito de la fitoestabilización. 

 

Relevancia de los HMA en los procesos de estabilización de EPT 

A pesar de que las enmiendas pueden aumentar los procesos de fitoestabilización, otro 

factor crítico que determina la eficiencia de este proceso es la rizósfera; donde los 

microorganismos ejercen una modificación del ambiente relevante para la planta y los 

EPT. Por lo cual, una alternativa prometedora y que puede usarse en forma sinérgica 

con las enmiendas, es la aplicación de microorganismos (Rajkumar et al., 2012). Como 

ya se ha mencionado, la fitorremediación puede involucrar el uso de microorganismos, a 
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este proceso se le denomina fitorremediación asistida por microorganismos (González-

Chávez, 2005). Los microorganismos tienen la capacidad de afectar la absorción y la 

disponibilidad de los EPT (Glick, 2010). En adición, los microorganismos pueden 

secretar sustancias, por ejemplo fitohormonas que contribuyen a la nutrición de la planta 

(Rajkumar et al., 2012). Actualmente los estudios demuestran que la aplicación de la 

fitoestabilización, en conjunto con enmiendas y microorganismos, puede ser una técnica 

sostenible para la rehabilitación de suelos (Alkorta et al., 2004; Bolan et al., 2011). 

Los HMA son capaces de estabilizar EPT a través de la absorción, estabilización y 

quelatación (González-Chávez, 2005). Lo anterior resalta la importancia de su uso en 

las prácticas de fitorremediación. Las plantas al estar colonizadas por estos hongos, 

tienen mayor oportunidad de establecerse y sobrevivir en los sitos contaminados. Las 

estructuras más importantes de los HMA involucradas en la simbiosis y tolerancia a los 

EPT son los arbúsculos, vesículas y las hifas. La colonización inicia a partir de una 

ramificación dicotómica repetida de una hifa al interior de una célula vegetal para hacer 

efectivo el intercambio de nutrientes (Guerrero, 1996).  El hongo inicialmente crece en 

medio de las células corticales, pero rápidamente penetra en la pared celular de la célula 

hospedera, creciendo con ella. El micelio de estos hongos es capaz de extenderse varios 

centímetros fuera de la raíz permitiendo una mayor superficie de contacto, esto es 

benéfico para la planta, pues puede aprovechar nutrientes y humedad, que por sí sola no 

podría (Hart et al., 2012). No obstante, también tienen una función importante en la 

protección de la planta en  presencia de altas concentraciones de EPT. Debido a que 

funcionan como filtros absorbiendo estos contaminantes. 

Las hifas del micelio externo de estos hongos producen abundantemente una proteína 

denominada glomalina, la cual participa en el secuestro irreversible de los EPT 
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(González-Chávez et al., 2004). También esta proteína está fuertemente implicada en el 

secuestro de carbono en el suelo, por ser altamente recalcitrante a la descomposición y 

por su alto contenido de carbono (40-50%). Se considera un importante factor en la 

mitigación del cambio climático (González-Chávez et al., 2010). Por lo tanto los HMA 

son un grupo microbiano importante, no solo para la remediación de suelos 

contaminados, sino también en los servicios ambientales que desarrollan. 

La mayoría de los estudios muestran que la biomasa microbiana, abundancia y 

composición de la comunidad microbiana, y la actividad enzimática se incrementan por 

la adición de biochar. Solo ocasionalmente, disminuye la abundancia de los HMA en 

suelos tratados con biochar, lo cual probablemente se debe al incremento en la 

disponibilidad de nutrientes, reduciendo la necesidad de estos simbiontes (Lehmann et 

al., 2011). 

 

Conclusiones de la revisión bibliográfica 

A pesar de que la fitoestabilización es una biotecnología prometedora, la información 

generada hasta ahora no es suficiente para generar procedimientos metodológicos 

estandarizados. Una de las estrategias para que ésta se considere con mayor recurrencia, 

es haciéndola más atractiva a través de enfoques adicionales. Uno de esos ellos es 

considerar a esta técnica como una herramienta para usar tierras improductivas; como 

son los depósitos de  residuos de mina. Otra perspectiva es la promoción de cultivos con 

interés bioenérgetico, como el caso de J. curcas y Ricinus communis. Ruiz Olivares et 

al., (2013) y González-Chávez et al., 2014 demostraron que R. communis produce 

semillas con abundante aceite (40-60%) y bioproductos con baja concentración de EPT, 
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además de que secuestra carbono en su biomasa (43%). Lo cual ofrece valor agregado  a 

la remediación de los sitios contaminados y servicios ambientales. 

Como ya se ha revisado J. curcas posee múltiples beneficios que pueden explotarse, 

entre lo que destaca su capacidad para estabilizar EPT.  Para lograrlo, es importante 

conocer la manera de intensificar su capacidad de estabilizar estos contaminantes. Una 

alternativa, es el uso de biochar como estabilizador de EPT y a su vez, mejorador de las 

propiedades del suelo. Sin embargo, la incorporación de biochar en el suelo es 

irreversible, por lo que una mala interpretación de sus efectos podría tener 

consecuencias dramáticas (por ejemplo, mayor movilidad de EPT), más aún en suelos 

contaminados con múltiples EPT. Además, ya se ha establecido que la presencia de 

simbiontes, en este caso los HMA, pueden incrementar no solo la tolerancia de la planta 

para establecerse en sitios con altas concentraciones de EPT, sino también, contribuir a 

la estabilización de estos contaminantes. Por lo anterior, es importante realizar 

experimentos que contribuyan al manejo  y optimización de la biotecnología de la 

fitoestabilización. 

 

Planteamiento de la investigación  

Este trabajo explora la interacción J. curcas-biochar-HMA, para generar información 

que ayude a la comprensión de los procesos que le ocurren a los EPT en la rizosfera. 

Cabe señalar, que se aborda un problema real, como es recuperar sitios contaminados 

con residuos de mina. Sin embargo, la falta de datos concluyentes en el proceso de 

fitoestabilización derivados de otros trabajos, hace esencial mayor investigación que 

conduzca a pruebas en campo. 
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Objetivos e hipótesis 

 

Objetivo general 

Estimar la capacidad de J. curcas, Acaulospora sp. y biochar para estabilizar EPT en 

residuos de mina. 

Hipótesis general 

J. curcas, Acaulospora sp. y el biochar actúan sinérgicamente en disminuir la absorción 

de EPT por la raíz de las planta. 

 

Objetivos específicos 

1. Asociar las características de cada biochar con sus efectos en la estabilidad de 

EPT. 

2. Seleccionar el biochar con mayor capacidad para estabilizar EPT para la 

remediación de un residuo de mina. 

3. Determinar la capacidad de J. curcas para establecerse en un residuo de mina 

con altas concentraciones de EPT. 

4. Evaluar el efecto del biochar en el establecimiento y crecimiento de J. curcas en 

un  residuo de mina. 

5. Estimar el efecto de Acaulospora sp. en la nutrición de  J. curcas en el residuo 

de mina bajo estudio. 
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Hipótesis específicas 

1. El biochar con mayor pH es el que estabiliza más los EPT del residuo minero bajo 

estudio.  

2.  J. curcas transloca bajas concentraciones de EPT a la parte aérea. 

3. El biochar aporta nutrientes al residuo de mina la cual se refleja en el desarrollo de 

J. curcas  

4.  Acaulospora sp. contribuye a la nutrición de J. curcas 

 

Materiales y métodos 

 

Etapa I. Caracterización del residuo de mina y los diferentes biochar 

Esta etapa considero la caracterización del residuo de mina y los diferentes biochar 

(caña de azúcar, maíz y pino). La caracterización se realizó para conocer las 

propiedades fisicoquímicas de los materiales involucrados. Los materiales y métodos 

empleados en esta etapa se describen a continuación: 

 

Colecta del residuo de mina 

El residuo que se utilizó para el experimento se recolectó en el depósito llamado Santa 

María (Fig. 1), el cual se encuentra en el municipio de Zimapán, Hidalgo (Latitud Norte 

20°44´11.78´´ y Longitud Oeste 99°23´55.55´´). Las muestras se tomaron de manera 

aleatoria a una profundidad de 30 cm y se depositaron en bolsas de plástico. 
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Fig. 1 Depósito de residuos de mina Santa María. Municipio de Zimapán, Hgo. 

 

Materiales de biochar 

Las muestras de biochar fueron facilitados por el laboratorio de fertilidad de suelos, de 

Colegio de Postgraduados. Se analizaron tres tipos de biochar elaborados a partir de 

bagazo de caña, aserrín de pino y rastrojo grueso de maíz. 

 

Análisis fisicoquímico del residuo de mina y los diferentes biochar 

El residuo de mina se dejó secar a temperatura ambiente. Todos los materiales (residuo 

de mina y los diferentes biochar) se tamizaron en una malla con una apertura de 2 mm. 

Las muestras se analizaron por triplicado. El material de vidrio que se empleó se lavó 

previo a cada determinación con ácido clorhídrico (HCl, 10%), un enjuague de agua 

potable, dos enjuagues de agua destilada y un enjuague con agua desionizada. Los 

reactivos que se emplearon en cada análisis son de grado analítico y para el peso de 

éstos se utilizó una balanza analítica con precisión de ± 0.0001g (SCIENTECH, SA 

210). Las concentraciones de EPT se cuantificaron por espectrofotometría de absorción 

atómica (EAA) (Perkin-Elmer 3110). 
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pH  

Se pesaron 0.25 g de biochar y 10 g de residuo de mina. A éstos se les agregó 20 mL de 

agua destilada. Las muestras se agitaron 15 minutos a 120 opm (oscilaciones por 

minuto). Posteriormente se determinó el pH con un potenciómetro el cual se calibró con 

tres soluciones buffer 4, 7 y 9 antes de utilizarlo. El principio metodológico de la 

evaluación de pH se basa en la determinación de la actividad del ión H mediante el uso 

de un electrodo cuya una membrana es sensitiva al H.  (Orión Research 601) (Rowell, 

1994).  

 

Conductividad eléctrica  

Se pesaron 0.25 g de biochar y 10 g residuo de mina. A éstos se los agregó 20 mL de 

agua destilada. Las muestras se agitaron por 20 minutos a 120 opm y se dejaron reposar 

24 h. El equipo (Conductronic CL35) se calibró  con una solución de cloruro de potasio 

(KCl, 0.01N), después se determinó la  conductividad eléctrica de cada muestra. La 

medición se basa en el principio de que las sales presentes en la solución conducen la 

corriente eléctrica en proporción a la concentración de sales o constituyentes ionizados. 

Esta propiedad se utiliza para medir la conductividad eléctrica de un extracto acuoso del 

suelo. Esto se realiza  mediante un conductímetro provisto de una celda con un par de 

electrodos. Cuando se disuelve en agua un ácido, base o sal, una porción se disocia en 

iones positivos y otra en negativos: 

MAM
+
 + A

- 

Los iones se mueven independientemente y se dirigen a los electrodos de carga opuesta 

mediante la aplicación de un campo eléctrico. La cantidad de moléculas que se han 
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disociado depende de la concentración en la solución. Las soluciones al igual al igual 

que los conductores metálicos obedecen a la  Ley de Ohm (Richards, 1973). 

 

Concentración total de EPT 

Se pesaron 0.5 g de muestra (residuo de mina y los distintos biochar) y se colocó en un 

matraz de digestión. A cada muestra se le agregó 1 mL de agua oxigenada (H2O2) y se 

dejaron en reposo 1 h. Posteriormente, se agregaron 4 mL de una mezcla de ác. nítrico-

perclórico (HNO3:HClO4, relación 4:1). Las muestras se dejaron en predigestión 24 h a 

temperatura ambiente. A continuación, los matraces se calentaron en una rampa de 

temperatura de 45 y 65  °C por 30 minutos cada periodo. Posteriormente, la temperatura 

se elevó hasta 110 °C durante 24 h. Las muestras de biochar se dejaron en digestión por 

12 h más, adicionalmente se les agregó 4 mL de la mezcla de HNO3:HClO4. Una vez 

terminada la digestión las muestras se aforaron a 50 mL con agua desionizada. 

Posteriormente, se filtraron con papel Whatman #42, las muestras se guardaron en 

recipientes de plástico de alta densidad para su posterior análisis. 

 El método de la determinación de metales por espectrofotometría de absorción atómica 

(EAA) en suelos, se basa en la generación de átomos en el estado basal y en la medición 

de la cantidad de energía absorbida por estos, la cual es directamente proporcional a la 

concentración de ese elemento en la muestra analizada. 

 

Concentración extractable de EPT 

Se pesaron 5 g de residuo de mina y 0.5 g de biochar,  a los cuales se adicionaron 20 

mL de solución de DTPA (DTPA 0.005 M, CaCl2 0.01 M, trietanolamina 0.1 M con pH 

7.3) (Lindsay y Norvell, 1978). Las muestras se colocaron en tubos de alta densidad con 

tapa. Estas se agitaron por 2 h a 120 opm, posteriormente se centrifugaron por 10 
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minutos a 2,500 rpm y se filtraron en papel Whatman #42. La concentración extractable 

de EPT se determinó por (EAA). Los procedimientos analíticos tendientes para evaluar 

la disponibilidad de EPT, se asocian a su capacidad de disolver o extraer alguna forma 

química del elemento presente en el suelo. La eficiencia de la extracción dependerá de 

la capacidad de cada solución para poder recuperar parte de aquellas formas de metales 

presentes en el suelo, las cuales generalmente se asocian a la cantidad de elemento que 

es absorbido por los cultivos. 

 

Fósforo disponible 

Del residuo de mina y los tipos de biochar se pesaron 2.5 g  y se colocaron en vasos de 

plástico a los que se agregó 50 mL de solución extractora Olsen (ver preparación en 

anexo A) y un pizca de carbón activado. Los vasos se dejaron en agitación por 30 

minutos a 180 opm. Después, las muestras se filtraron con papel Whatman #40. Del 

extracto obtenido se tomó una alícuota de 2 mL, al cual se le agregó 5 mL de agua 

desionizada, 2 mL de molibdato (NH4)6Mo7O244H2O  y 1 mL de cloruro estañoso 

(SnCl22H2O). Cada muestra se agitó en vórtex y se dejó reposar por 15 minutos. 

Posteriormente se leyó la absorbancia a una longitud de 660nm en un espectrofotometro 

de UV-visible (Varian, CARY 50 CONC). Se utilizó un curva de calibración elaborada 

a partir de fosfato de potasio monobásico (KH2PO4), con una concentración de 0.1, 0.2, 

0.3, 0.4, 0.6, 0.8 y 1 mg kg
-1

 de fósforo. 

Las formas de fosforo fácilmente soluble en el extracto son determinados 

colorimétricamente con el método de azul de molibdato de amonio (NH4)6Mo7O244H2O. 

El pH elevado de la solución extractora hace que el método sea apropiado para suelos 
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con pH alcalino o neutro que contiene fosfatos de Ca, debido a que la concentración de 

Ca en la solución es contrarrestada por la precipitación del carbonato de  calcio 

(CaCO3). Como resultado, la concentración de fosfatos en la solución se puede 

incrementar. (Olsen, 1954). 

 

Capacidad de intercambio catiónico (CIC)  

Se pesó 1 g de cada biochar y 5 g de residuo minero. Las  muestras se colocaron en una 

jeringa con capacidad de 60 mL, después se colocaron en un equipo de extracción al 

vació  (Centurión modelo U123CX). Las muestras se lavaron dos veces con 50 mL de 

acetato de amonio (CH3COONH4, 1N, pH 7), el extracto se recuperó para determinar las 

bases intercambiables (el extracto se aforó a un volumen de 100 mL). Del extracto se 

cuantificó Ca y Mg por EAA a una longitud de onda de 423 y 285 respectivamente. La 

determinación de Na y K se realizó por espectrofotometría de emisión de flama.   

Para obtener la CIC se continuó con dos  lavados de cloruro de amonio (NH4Cl) 0.25 N, 

pH 7, el sobrenadante se desechó. Posteriormente, se realizaron tres lavados con alcohol 

(70%), en donde el sobrenadante también se desechó. Finalmente se realizaron dos 

lavados de cloruro de sodio ( NaCl) 10%. El extracto de este último lavado se recibió en 

matraces  los cuales se aforaron a un volumen de 100 mL  con la misma solución. Para 

determinar la CIC total se tomó una alícuota de 50 mL del extracto con cloruro de  

sodio (NaCl). La muestra se transfirió a un matraz kjeldhal de 300 mL, al que se le 

agregó 20 mL de hidróxido de sodio (NaOH) 40% para iniciar su destilización. El 

producto de la destilación se recibió en un matraz Erlenmeyer (capacidad 150 mL), en 

el cual previamente se agregó 10 mL de ácido bórico (H3BO3) y una pizca de sosa. La 
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destilación se paró cuando se obtuvo una muestra de 75 mL. La determinación se 

realizó por titulación con ácido sulfúrico ( H2SO4) 0.1 N.  

El principio metodológico se basa en que a partir de la muestra percolada con acetato de 

amonio se puede medir las bases intercambiables. Posteriormente, la muestra se percola 

con acetato de sodio intercambiable. El amonio desplazado por el sodio en este 

percolado es una medida de la CIC (Chapman, 1965). 

 

Nitrógeno total 

Del residuo de mina y los distintos biochar se pesó 1 g cada muestra se depositó en un 

tubo de digestión Pyrex a los que se agregó 4 mL de una mezcla de ácido sulfúrico- 

salicílico (Anexo 2) y una pizca de mezcla digestora (Anexo 3). Las muestras se dejaron 

en predigestión durante 12 h. Posteriormente se calentaron a una temperatura constante 

de 150°C hasta obtener que la muestra se tornó claro. Al término de la digestión las 

muestras se dejaron enfriar, para continuar, a cada tubo se le agregó 10 mL de agua 

desionizada mientras se agitaban suavemente. La solución se vertió en un matraz 

microkjeldahl de destilación el cuál contenía 15 mL de una solución de óxido de sodio 

(NaOH) 38% y se procedió a realizar la destilación. La muestra se recibió en un matraz 

Erlenmeyer (capacidad 125 mL) que contenía 10 mL de ácido bórico (H3BO3) 1%, unas 

gotas de verde de bromocresol y rojo de metilo. Las muestras se titularon con ácido 

sulfúrico  (H2SO4) 0.008 N. El contenido de nitrógeno total se calculó con la siguiente 

formula: 

%N = (P-T)*N*14/(m*10) 

Dónde: 

P= mL de ácido sulfúrico gastado en la titulación de la muestra 



26 

 

T= mL de ácido sulfúrico gastado en la titulación del testigo 

N= normalidad del ácido sulfúrico (H2SO4) 

m= peso de la muestra 

 El principio metodológico dice que la muestra se digesta en ácido sulfúrico, con ello el 

nitrógeno se convierten en sulfato de amonio. La solución se alcaliniza y se destila el 

amonio. El amonio producido es atrapado en ácido bórico y titulado con ácido sulfúrico 

(H2SO4).  

 

Materia orgánica (M.O.) 

Se pesaron 0.5 g de residuo de mina y los diferentes biochar tamizados por una malla de 

0.5 mm. Las muestras se colocaron en un matraz Erlenmeyer (500 mL) y se les adicionó 

5 mL de dicromato de potasio (K2Cr2O7 1 N), las muestras se agitaron cuidadosamente 

por un minuto. Posteriormente se les agregó 10 ml de ác. sulfúrico (H2SO4) 

concentrado, nuevamente se agitaron por un minuto y se dejaron reposar por 30 

minutos. A continuación se agregaron 200 mL de agua destilada, 10 ml de ácido 

ortofosfórico (H3PO4) concentrado y 5 gotas de difenilamina. El contenido de M.O. se 

determinó por titulación con sulfato ferroso (FeSO47H2O) 0.5 N. 

 La determinación de la materia orgánica del suelo se evalúa a través del contenido de 

carbono orgánico. Este método se basa en la oxidación del carbono orgánico del suelo 

por una solución de dicromato de potasio y el calor de la reacción que se genera al 

mezclarla con ácido sulfúrico concentrado. Después, la mezcla se diluye, se adiciona 

ácido fosfórico para evitar interferencias con el Fe
3+

 y el dicromato de potasio residual 

es valorado con sulfato ferroso. Con este procedimiento se detecta entre un 70% y 84% 
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del carbón orgánico total por lo que es necesario introducir un factor de corrección, el 

cual puede variar de suelo a suelo. (Walkley y Black, 1934). 

 

Capacidad de campo (CC) 

Se pesó 50 g de muestra y se colocó en un embudo con papel filtro #40. Esta se saturo 

con agua destilada, una vez  húmeda se cubrió con papel parafilm para evitar que se 

secara y se dejó reposando por 24 h para drenar el exceso de humedad, posteriormente, 

se tomó nota del peso húmedo y después se colocó en una estufa a 105°C por 24 h. Por 

último se registró nuevamente el peso final. El cálculo se hizo de la siguiente manera: 

CC = (psh-pss/pss)(100) 

Dónde: 

CC = capacidad de campo 

psh = peso de suelo húmedo 

pss = peso de suelo seco 

El método se basa en la determinación de la cantidad de agua expresada en gramos que 

contiene la muestra de suelo. La determinación de la masa de agua se realiza por la 

diferencia en peso entre la masa del suelo húmedo y la masa del suelo seco. 

 

Color  

El color se determinó en seco y en húmedo. Para ello se utilizó una tablilla de porcelana. En 

cada hueco se colocaron aproximadamente 2 g de muestra y se identificó el color en seco 

con una carta de colores Munsell. Posteriormente, las muestras  se humedecieron con agua 

destilada sin alcanzar su punto de saturación. Nuevamente se utilizó la carta Munsell y se 

registró el color en húmedo. La determinación se basa en el igualamiento de color 
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observado en el suelo tanto en seco como en húmedo respecto al color registrado en las 

tarjetas de color.  Estas se ubican  en cada una de las páginas de la carta de colores Munsell, 

donde se manejan los parámetros de matiz (Hue), brillo (Value) e intensidad (Chroma). 

 

Textura 

Se pesaron 50 g de muestra y se colocan en un vaso para mezclarlo mecánicamente 

(Hamilton beach 60111) con 100 mL de hexametafosfato de sodio ((NaPO3)6) 1 N. La 

mezcla se dejó reposar 10 minutos, se continuó con la adición de 750 mL de agua destilada 

y se dejó mezclando nuevamente por 15 min. Posteriormente, el contenido se pasó a una 

probeta de 1000 mL y se ajustó el volumen a 950 mL. La muestra se agitó con una varilla 

de aluminio por 1 minuto, se tomó la temperatura y se tomó la primera lectura con el 

densímetro (Boyoucus). Después, la muestra se dejó reposando por 2 h, al término de este 

tiempo se tomó nuevamente la temperatura y la lectura del densímetro. Los cálculos se 

realizaron de la siguiente manera: 

Arena (%) = 100-(1er lectura*2)  

Arcilla (%) = (2da lectura*2)  

Limo (%) =100-(arena+arcilla) 

Este método es básicamente la medición de la densidad de la suspensión, la cual está en 

función de la concentración (después de un cierto tiempo de sedimentación) y clase de las 

partículas presentes. Después de agitar con el agente dispersante, la arena se separa de la 

arcilla y el limo. Estas fracciones se determinan por las lecturas con el densímetro. 

 

Densidad aparente 

Se pesaron 300 g de residuo minero y 30 g de cada muestra de biochar. La muestra se 

colocó en una probeta con capacidad de 250 mL. La probeta se golpeó verticalmente 
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tres veces contra una mesa, tomando nota del desplazamiento del volumen antes y 

después de los golpes (Ansorena, 1994). La densidad aparente se calcula con la 

siguiente ecuación: 

Densidad aparente (Da) = peso del sustrato/Volumen que ocupan las partículas 

La densidad aparente de una muestra de suelo es calculada a partir del conocimiento de 

dos parámetros: la masa del suelo y el volumen total, es decir el volumen de los sólidos 

y el volumen ocupado por el espacio poroso. 

 

Análisis de infrarrojo  

El residuo de mina y los diferentes biochar se molieron en un mortero hasta obtener 

partículas finas. Posteriormente se realizó un barrido de 4000 a 600 cm
-1

 en un 

espectrofotómetro de infrarrojo de transformadas de Fourier, para la identificación de 

posibles grupos funcionales que intervienen en la movilización de EPT. 

La espectroscopia de infrarrojo se basa en la interacción electromagnética y las 

moléculas. Dependiendo de la región del espectro en la que se trabaje y por tanto de la 

energía de la radiación utilizada (caracterizada por su longitud de onda), esta interacción 

será de diferente naturaleza: excitación de electrones, vibraciones moleculares y 

rotaciones moleculares. La molécula al absorber la radiación infrarroja, cambia su 

estado de energía vibracional y rotacional. Cada vibración viene representada por una 

curva de energía potencial diferente y da lugar una banda fundamental y sus 

correspondientes sobretonos en el infrarrojo. Los modos de vibración que se pueden 

producir incluyen: cambios en la distancia del enlace (elongaciones que pueden ser 

simétricas o asimétricas) y cambios en el ángulo de enlace. 
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Etapa II. Análisis de la estabilización de EPT por biochar de diferente 

procedencia  

 
Esta segunda etapa evaluó la capacidad de adsorción de EPT por tres tipos de biochar 

elaborados a partir de bagazo de caña, aserrín de pino y rastrojo grueso de maíz, 

variando las proporciones entre residuos de mina y el biochar. En esta etapa se 

realizaron dos experimentos: a) el primero fue una prueba de equilibrio (14 h) para 

seleccionar el biochar y el porcentaje adecuado para estabilizar los diferentes EPT bajo 

estudio (Cd, Cu, Pb y Zn). b) Mientras que el segundo experimento consistió en una 

prueba de incubación (6 semanas) para corroborar la selección del biochar y el 

porcentaje de este a utilizar. Los materiales y métodos se describen a continuación: 

 

a) Pruebas de equilibrio  

Concentración extractable de EPT con Ca(NO3)2 

Se pesaron 5 g de residuo de mina y su equivalente en 1, 5, 10, 15 y 20% de biochar. 

Cada una de las muestras (mezcla de residuos de mina y biochar) se colocó en tubos de 

plástico de alta densidad. A cada tubo se le adicionaron 25 mL de nitrato de calcio [Ca( 

NO3)2] 0.01 M como solución electrolítica base. Las muestras se agitaron por 16 h a 100 

opm; posteriormente se centrifugaron por 10 minutos a 2,500 rpm y se filtraron en papel 

Whatman #42. En el extracto obtenido se evaluó la concentración de Cu, Cd, Pb y Zn 

por EAA. 

 

b) Cinética de estabilización  

Este experimento evaluó la estabilización de EPT a través del tiempo, con el propósito 

de registrar el periodo necesario de incubación  para que ocurra la estabilización de 

EPT. 
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Preparación de unidades para incubación  

Se prepararon macetas de plástico con 50 g de residuo minero y el equivalente al 5 y 10 

% de cada biochar. Las macetas se humedecieron con 15 mL de agua desionizada y se 

dejaron incubar a temperatura ambiente durante seis semanas. Durante la incubación se 

realizaron evaluaciones semanales de la concentración extractable de Cd, Cu, Pb y Zn 

con DTPA. La concentración de EPT extractables se realizó de acuerdo al 

procedimiento descrito anteriormente. 

 

Etapa III. Capacidad fitoestabilizadora de J. curcas inoculada con 

Acaulospora sp. en residuos de mina enmendados con biochar 

 

En la tercera etapa se empleó J. curcas inoculada con Acaulospora sp. en residuos de 

mina enmendado con biochar de maíz (5%)  para evaluar la capacidad de estos factores 

en forma independiente o como grupo para estabilizar Cu, Cd, Pb y Zn. Los materiales 

y métodos para esta etapa se describen a continuación. 

Preparación, estabilización y caracterización fisicoquímica de la muestra de 

residuo de mina y biochar 

Preparación de la mezcla 

Con base en los resultados anteriores se seleccionó al biochar de maíz como enmienda 

en esta etapa. Se preparó una mezcla de residuo de mina y el peso equivalente a 5% de 

biochar. Lo anterior, sirvió para medir la capacidad de fitoestabilización de J. curcas en 

presencia y ausencia de Acaulospora sp. Como tratamiento testigo se utilizó residuo de 

mina sin aplicación de enmienda.   
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Estabilización de la mezcla  

La mezcla se colocó extendida en una mesa de 2X2 m y se humedeció hasta 80% de CC 

para la estabilización de los EPT. Se incubó por ocho semanas permitiendo ciclos de 

secado y humedecimiento para la estabilización de EPT por medio de las reacciones de 

sorción en la superficie coloidal y precipitación. 

Caracterización fisicoquímica de la mezcla 

La caracterización fisicoquímica del residuo de mina enmendado con biochar consistió 

en la determinación de las siguientes variables: pH, CE, concentración total y 

extractable de EPT, fósforo Olsen, CIC, nitrógeno total, MO, retención de humedad, 

color, textura, densidad aparente y se obtuvo el espectro de análisis en infrarrojo. Las 

técnicas que se emplearon se describieron anteriormente en apartados previos de la 

etapa 1 y 2. 

Producción y calidad del inoculo micorrízico 

Se muestrearon raíces finas de plantas de Crotalaria pumila naturalmente establecida en 

una zona de mina en Zimapán, Hidalgo. La rizosfera de esta planta presentó altas 

concentraciones de EPT. Una muestra de raíces se llevó al laboratorio de Microbiología 

Ambiental del Colegio de Postgraduados para procesarla. Las raíces se lavaron con agua 

corriente y se cortaron en pequeños trozos (1 cm), los cuales se mezclaron con arena 

estéril para su propagación y se utilizó como planta trampa vaporup (Plectranthus 

coleoides Benth). Posteriormente se preparó un cultivo puro; el cual consistió en 

seleccionar esporas amarillentas de color uniforme para ser propagadas primero en la 

rizosfera de lechuga (Lactuca sativa L.), luego en cempasúchil enano (Tagetes sp. L.), 

frijol negro (Phaseolus vulgaris L.) y finalmente sorgo (Sorghum vulgare L.). El cultivo 

puro aislado fue la especie fúngica  Acaulospora sp. (Gútu Borraz, 2013), la misma que 

se utilizó en la inoculación de J. curcas. La calidad del inóculo se comprobó 
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considerando el número de esporas y el porcentaje de colonización de las raíces de 

sorgo. En todas las etapas, desde el aislamiento y la obtención del cultivo puro, se 

prepararon macetas con plantas sin inocular, las cuales funcionaron como inóculo 

testigo para el siguiente experimento. 

Número de esporas  

La separación de esporas se realizó por el método de tamizado y decantación en húmedo 

(Gerdemann y Nicolson, 1963). Se pesó 100 g de la mezcla de arena donde se propagó 

Acaulospora sp. proveniente de Zimapán, Hgo. La muestra se colocó en un recipiente y 

se le agregó 2 L de agua de la llave, posteriormente se agitó vigorosamente por un 

minuto. Las muestras se pasaron por dos tamices continuos con apertura de 600 y 44 μm 

respectivamente. La muestra recuperada en el tamiz con menor apertura (44 μm) se 

transfirió a una caja de Petri para realizar el conteo de esporas. Las raíces recuperadas 

en el tamiz de 600 μm se colocaron en un frasco de vidrio para evaluar su colonización 

micorrízica. No se detectaron esporas en esta fracción del tamiz. Los sustratos de las 

plantas testigo no presentaron esporas. 

Evaluación de la colonización fúngica radical 

Clareo y tinción de raíces. El clareo y tinción de raíces se realizó de acuerdo al método 

de clareo y tinción de Phillips y Hayman (1970). A cada una de las muestras de raíces 

recuperadas en el procedimiento anterior se le agregó 10 mL de hidróxido de potasio 

(KOH) 10% y se dejaron en reposo por 18 h. Las raíces se lavaron con abundante agua 

corriente; se les agregó 10 mL agua oxigenada (H2O2) 3% por 10 minutos, para después 

continuar con un lavado de agua corriente. Posteriormente se les agregó ácido 

clorhídrico (HCl) 10% dejándolas reposar por cinco minutos; el exceso de ácido 
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clorhídrico se desechó y se agregó azul de tripano (0.05% en glicerol a 50%). El exceso 

de colorante se retiró enjuagando las raíces con glicerol al 50%. 

Estimación de la frecuencia de la colonización. De las raíces teñidas se tomaron 

segmentos para montarlos en porta-objetos, se adicionaron unas gotas de glicerol (50%). 

Se les colocó un cubre-objetos y se observaron en un microscopio (Leica DM LB2) a un 

aumento de 40x. El porcentaje de frecuencia se obtuvo de la relación de segmentos 

colonizados con respecto al total de segmentos analizados. Las raíces testigo no 

presentaron colonización micorrízica.  

Los diferentes componentes de la asociación micorrízica pueden examinarse por 

separado. Ya que una parte del hábitat del hongo son las raíces, al examinarlas se puede 

determinar si las plantas presentan o no asociación micorrízica arbuscular. Debido a que 

estos hongos modifican la morfología radical, es fundamental someterlas a procesos que 

revelen las estructuras fúngicas presentes en su interior. El primer paso consiste en 

exponer a las raíces a agentes químicos para eliminar los contenidos celulares y 

pigmentos de la pared. Una vez que se logra aclarar las raíces, se puede visualizar las 

estructuras fúngicas en los tejidos vegetales. Esto se logra a través del uso de colorantes 

específicos, que tienen afinidad con los componentes de las paredes fúngicas y no con 

las del hospedero vegetal. Una vez detectada la presencia del hongo en la raíz pueden 

hacerse diferentes estimaciones. 

Establecimiento del experimento 

Germinación e inoculación de semillas de J. curcas 

Del inóculo de Acaulospora sp. se pesaron 10 porciones de la arena (50 g) en bolsas de 

plástico calibre 200 (12x8 cm) conteniendo en promedio 24 esporas y segmentos 

radicales colonizados en 67%. Además, se pesaron porciones de arena sin inóculo para 
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las plantas no micorrizadas. Las semillas de J. curcas se limpiaron superficialmente 

tallándolas con una gasa y alcohol a 70%. Enseguida se enjuagaron cuatro veces con 

agua destilada estéril. Se colocaron en las bolsitas de plástico que contenían la arena con 

el inóculo micorrízico (Acaulospora sp.) y la arena testigo (en el caso de los tratamiento 

no inoculados). Estas se mantuvieron a 30 °C durante el día y 19°C por la noche, con 

50% de humedad hasta su siembra. 

Trasplante de semillas en mezcla estabilizada 

Previo a la siembra de las semillas de J. curcas se prepararon bolsas de plástico negro 

de alta densidad, con una altura de 35 cm y ancho de 15 cm, a cada una se les agregó 

3.25 kg de residuo de mina estabilizado con biochar. Cuando las semillas germinaron, 

se sembraron en las bolsas, estas se mantuvieron en invernadero a 50% de CC. La 

duración del experimento fue de 90 días. El crecimiento de las plantas se evaluó bajo los 

siguientes tratamientos: 

Residuo de mina  

Residuo de mina + biochar  

Residuo de mina + Acaulospora sp. 

Residuo de mina + biochar + Acaulospora sp. 

Después de la siembra las bolsas se regaron cada tres días con agua destilada hasta la 

cosecha de las plantas, manteniéndolas a una temperatura de 30°C. Las bolsas se 

cambiaron de lugar de manera aleatoria cada semana para evitar que las condiciones de 

luz afectaran el desarrollo de la planta.  

Diseño experimental y análisis estadístico 

Se utilizó un diseño experimental completamente al azar, con cuatro tratamientos y 

cinco repeticiones. Se realizó un análisis de varianza (ANDEVA) y una prueba de 



36 

 

Tukey (α=0.05). El análisis estadístico se llevó a cabo con el programa Statistical 

Analysis System (SAS) versión 9.0. 

Evaluación del experimento 

Cinética de crecimiento 

La altura de las plantas se registró cada 15 días a partir del desarrollo completo de las 

hojas cotiledonales, desde el cuello de la raíz hasta el primer par de hojas verdaderas. 

Además, se registró el número de hojas. La cantidad de clorofila relativa en las hojas se 

determinó 30 días después la germinación de las semillas.  

Supervivencia de las plantas  

Después de 90 días se contaron las plantas vivas y se calculó el porcentaje de 

supervivencia. Las plantas se cosecharon para medir la altura de las plantas, número de 

hojas verdaderas y área foliar. 

El área foliar se determinó con un medidor de área foliar (Li-Cor, modelo LI-3000A). 

Esto se hizo pasando las hojas verdaderas por el escáner del equipo para determinar la 

suma total del área de las hojas. 

Biomasa seca parte aérea y raíz de J. curcas  

Las plantas se lavaron con agua desionizada y enseguida se colocaron en una estufa a 

65°C por 72  h. Una vez secas se pesaron, el peso se registró como biomasa. 

Cuantificación de clorofila en hojas de J. curcas  

Esta determinación se realizó de acuerdo a Bruuinsma (1963). Al momento de la 

cosecha se pesó 1 g de tejido foliar fresco que se colocó en frascos ambar de 25 mL a 

los cuales se le adicionó 10 mL de acetona a 80%. Las muestras se refrigeraron y 

dejaron en reposo 24 h en la oscuridad. Cada muestra se trituró en un mortero, 

enseguida se filtró con un embudo y algodón humedecido con acetona (80%). La 
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muestra recuperada de aforó a 25 mL y se leyó la absorbancia a 645, 652 y 663 nm en 

espectrofotómetro de UV visible. La cantidad de clorofila a, b y total se obtuvo de las 

siguientes expresiones, las cuales se fundamentan en la ley de Lambert-Beer. 

Ca (mg L
-1

)=12.7 A663-2.7 A645 

Cb (mg L
-1

)=22.9 A645-4.7 A663 

Ca + Cb (mg L
-1

)=27.8 A652 

En donde A es el valor de la absorbancia determinado a las diferentes longitudes de 

onda. 

Concentración de EPT en parte aérea y raíz de J. curcas  

La determinación se realizó de acuerdo a la técnica descrita por Batey (1974). Se 

tomaron 0.5 g de la muestra molida en molino de acero inóxidable y tamizada por una 

malla No. 40, a la cual se le agregó 1 mL de agua oxigenada (H2O2) y 4 mL de una 

mezcla de ácidos sulfúrico y perclórico (HClO4: H2SO4) relación 1:4, se dejó predigerir 

y después se digirieron a 200 
o
C.  Una vez terminada la digestión las muestras se 

aforaron a 25 mL con agua desionizada y se filtraron con papel Wathman No. 42. La 

concentración de EPT se determinó por EAA.  

El fundamento se basa en la generación de átomos en estado basal y en la medición de 

energía absorbida por éstos, la cual es directamente proporcional a la concentración de 

la muestra analizada. 

Colonización fúngica en raíces de J. curcas  

El clareo y tinción de raíces se realizó de acuerdo a la técnica descrita en el apartado 

anterior. 

Con base en los resultados de la etapa anterior (Etapa 2), se determinó que la aplicación 

de 5% de biochar de maíz contribuyó a la disminución de las concentraciones de EPT 
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extractables en el residuo de mina. En esta última etapa, se preparó una mezcla del 

residuo de mina más el equivalente a 5% de biochar de maíz en relación 
m

/m. Esta 

mezcla se dejó incubar por un periodo de ocho semanas con el  propósito estabilizar los 

EPT presentes. 

 

Resultados y discusión  

Etapa I. Caracterización del residuo de mina y los diferentes biochar 

La caracterización química de los diferentes materiales se presenta en el Cuadro 1. Los 

distintos biochar presentan propiedades químicas diferentes. Esto se debe a que los 

materiales para su elaboración son de diferente composición química y a las condiciones 

en las que se llevó a cabo la pirolisis (disponibilidad de oxígeno, tiempo y temperatura) 

(He et al., 2000; Lehmann, 2007; Zhang et al., 2009; Cantrell et al., 2012). Se observa 

que el residuo de mina es ligeramente ácido. Los biochar tienen valores de pH que 

varian de 7-9.5, el biochar de maíz tiene pH fuertemente alcalino. Esto concuerda con 

otros autores quienes obtuvieron valores de pH de 9.4 en biochars elaborados a partir 

del mismo material (Lehmann et al., 2011; Mahimairaja et al., 2005). Los biochar de 

caña y pino muestran valores alcalinos (clasificación de acuerdo a Jones y Wolf, 1984). 

De acuerdo con Jia et al., (2013) el pH del biochar se relaciona con cantidad de ácidos 

orgánicos y fenólicos derivados de la descomposición térmica de la celulosa y 

hemicelulosa. Los valores de pH obtenidos en los diferentes biochar sugieren que 

pueden tener un efecto parecido al encalado en el residuo de mina. 

Por otra parte, los valores de conductividad eléctrica de todos los materiales variaron de 

0.05 – 2.1 dS m
-1

. De acuerdo con la clasificación de Brady y Weil (2008) no existe 

riesgo de que ocurran problemas de salinidad, por el empleo de los biochar como 
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enmienda ya que los niveles son bajos. La concentración de fosforo en el residuo de 

mina fue bajo (3±0.12 mgkg
-1

). En los diferentes biochar varió de 40.5-743 mg kg
-1

, en 

donde el biochar de maíz presento la concentración más alta. La concentración alta en el 

biochar de maíz y caña puede deberse a que son cultivos de interés comercial, así que es 

usual emplear productos ricos en fosfatos para su fertilización. Castellanos et al., (2000) 

y Wang et al., (2013) proponen que los biochar con alta concentración de fosforo 

pueden emplearse como fertilizantes de liberación lenta, resaltando la necesidad de 

establecer correctamente la dosis, frecuencia y el tiempo de aplicación.  

El porcentaje de nitrógeno en el biochar varió entre 0.7-0.8%, los valores coinciden con 

un reporte de Mahimairaja et al., (2005), el cual reportó valores de 0.9% para un biochar 

de maíz. El residuo de mina tuvo un porcentaje de 0.0011±0.0002 el cual se puede 

clasificar como extremadamente pobre, mientras que los biochar se clasificaron como 

muy rico. El porcentaje de materia orgánica en los diferentes biochar va  de 1.92-1.83, 

en donde el biochar de maíz presento el valor más alto (1.92). De acuerdo con Velazco 

(1983), Por su contenido de materia orgánica el biochar se clasifica con contenido 

medio. En contraste el porcentaje en el  residuo de mina fue de 0.2±0.002 el cual se 

clasifica como muy pobre.  

 

La CIC en el residuo de mina fue baja (5 cmol+ kg
-1

), mientras que en los biochar se 

ubicó en un intervalo de 7-22.7 cmol (+) kg
-1

, en donde el biochar de maíz obtuvo el 

valor más alto. Este valor es superior comparado con el obtenido por Shenbagavalli y 

Mahimairaja (2012) quienes reportaron un valor de 6.5 cmol(+) kg
-1

, para un biochar 

derivado de maíz. Kookana et al., (2011) señalaron que esta propiedad aumenta con el 

envejecimiento del biochar, por lo que es posible esperar un aumento en los valores de 

biochar de caña y pino a través del tiempo.  
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Los resultados de la concentración de EPT totales de los diferentes materiales se 

presentan en el Cuadro 2. El residuo de mina presentó una concentración alta de EPT 

total, de acuerdo con la los límites permisibles EPA (2006) para suelos agrícolas las 

concentraciones de Pb, Cd y Cu rebasan los límites permisibles  (400, 8 y 426 mg kg
-1

, 

respectivamente). Mientras que las concentraciones de estos elementos en los diferentes 

biochar están por debajo de los límites máximos que se mencionaron. La presencia de 

una elevada concentración total de Fe en todos los materiales puede ser una ventaja a 

largo plazo ya que al oxidarse puede adsorber EPT y así contribuir a su estabilización. 

En general los EPT presentes en los residuos son un constante riesgo ya que existe la 

posibilidad de que estos se dispersen o lixivien. Además, se realza la necesidad de hacer 

buen manejo del residuo de mina, pues de aplicarse una enmienda que contribuya a la 

solubilización de EPT, el problema podría agravarse. 
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Cuadro 1. Caracterización química del residuo de mina y los diferentes biochar. 

ID pH C.E  CIC  Na K Ca Mg P N M.O. 

    (dSm
-1

) cmol (+)kg
-1

 mg kg
-1

 % 

Residuo de 

mina 

6.3±0.14 2.11±.01 5.±0.37 0.3±0.06 0.1±0.006 1.8±0.2 0.3±0.04 3±0.12 0.0011±.0002 0.2±0.002 

Biochar 

caña 

7.5±0.08 0.14±0.02 2.5±.0.2 1.2±0.006 3.5±0.4 2±0.5 0.7±0.01 743±9.6 0.72±.0.02 1.88±0.15 

Biochar 

maíz 

9.5±0.1 0.55±0.02 22.7±0.1 1.2±0.08 18.5±0.4 6±0.3 2.6±0.4 166.5±2.3 0.8±0.05 1.92±0.21 

Biochar 

pino 

7±0.3 0.05±0.02 1.4±0.3 2.7±0.18 0.8±0.2 1.7±0.3 0.7±0.08 40.5±0.9 0.78±0.01 1.83±0.11 

ND No determinado 
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Cuadro 2. Concentración de EPT en el residuo de mina y los diferentes biochar 

ID Cd Cu Pb Zn Fe 

 

mg kg
-1

 

Residuo de mina 21.6±2.4 1247±85 1400±232 15153±298 39131±3356 

Biochar de caña 3.5±1 22±0.9 42±0.8 275±10 1714±187 

Biochar de maíz 4.2±0.8 15.6±0.8 51±0.8 138±10 1812±340 

Biochar de pino 5±1 17.3±0.6 54±0.5 118±24 1298±199 

US EPA, 2006 8 426 400 † † 

 

† EPT no considerados en la norma; US EPA, 2006 
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Cuadro 3. Caracterización física del residuo de mina y los diferentes biochar. 

CC=capacidad de campo; DA Densidad aparente; ND = no determinado 

El espectro de excitación vibracional de grupos y átomos enlazados covalentemente en 

los residuos de mina y las muestras de biochar usadas. Es conveniente recordar que las 

bandas de absorción en la frecuencia de 4000 a 1450 cm
-1

 son visibles debido a la 

vibración de contracción de unidades diatómicas; mientras que la vibración en la región 

de los 1450 a 600 cm
-1

 es considerada huella digital. 

En la Fig. 2 se presentan los grupos funcionales que se identificaron con 

espectrofotometría de infrarrojo (IR). Los espectros de los diferentes biochar son 

cualitativamente diferentes ya que se observa variación en la presencia de ciertos 

grupos. En el residuo de mina y los diferentes biochar se observó vibraciones de tensión 

de grupos hidroxilo, los cuales pueden estar ligados a grupos carboxilo. De la misma 

manera se presentaron picos en 2440 cm
-1

 que pertenecen a vibraciones de tensión de 

grupos fosfatina y fosfato (1260-1230 cm
-1

). Los picos que se presentan a 1230 cm
-1

 

ID Arcilla Limo Arenas CC DA Color 

 

% g cm
-3

 Húmedo Seco 

Residuo de mina 15.6 1.4 83 29 1.55 2.5Y 3/2 2.5Y 5/2 

Biochar 

Caña 

ND ND ND 56 0.43 ND ND 

Biochar 

Maíz 

ND ND ND 62 0.32 ND ND 

Biochar 

Pino 

ND ND ND 58 0.54 ND ND 
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pertenecen a grupos como fenoles, ésteres y éteres aromáticos, los cuales  estuvieron 

presentes en los biochar de caña, maíz y residuo de mina, pero no en biochar de pino. 

En las muestras de biochar se observa vibración en las bandas de Alcoholes, fenoles 

(3580-3650 cm
-1

) y de aminas (3400-3500 cm
-1

), también en la región de ácidos 

carboxílicos (3400-2800 cm
-1

). 

En la región de huella digital se detectó una vibración de grupos sulfato (1450-1350 cm
-

1
), fosfanatos (1260-1230 cm

-1
), alcanos (895-885 cm

-1
); con algunas variaciones 

dependiendo del tipo de biochar: por ejemplo, en el derivado de maíz y pino hubo 

vibración en la banda de sulfato-ester (1260-1230 cm
-1

) 

Algunos autores proponen que ciertos grupos funcionales aparecen con el 

envejecimiento del biochar por ejemplo: carboxilo, fenoles e hidroxilos que están en 

constante oxidación (Solomon et al., 2002; Cheng et al., 2006; Zimmerman, 2010). 

Uchimiya et al., (2010) reportaron que los grupos carboxilo y fosfato presentes en el 

biochar tienen una función determinante en la estabilización de Pb y Cu. Lo anterior, se 

debe a que estos grupos aumentan la superficie de reacción, lo cual, contribuye a la 

estabilización de EPT. También fueron encontradas bandas por debajo de los 600 cm
-1

 

producidas por estiramientos vibracionales entre compuestos orgánicos e inorgánicos. 
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Fig. 2. Espectro de infrarrojo de residuos de mina y los distintos biochar. 

 

Etapa II. Análisis de la estabilización de EPT por biochar de diferente 

procedencia  

 
a) Pruebas de equilibrio 

En general, la estabilización de EPT estuvo influenciada por tipo y porcentaje de 

biochar que se aplicó (Fig. 3). Lo anterior,  produjo cambios importantes en el pH de la 

mezcla (Fig. 4). Al respecto, se debe tener en cuenta que el aumento del pH induce la 

estabilización de EPT, ya que favorece su precipitación, disminuye su solubilidad y 

promueve su adsorción mediante el aumento de la carga negativa sobre los 

constituyentes del suelo (McBride et al., 1997; Bradl, 2004). 

La estabilización de la concentración de Cu extractable ocurrió tras la aplicación de 

biochar de caña y maíz en proporciones de 1, 5, 10, 15 y 20% (Fig. 3). Estos resultados 

son consistentes con un trabajo de Jiang et al., (2012). Estos autores reportaron que la 

aplicación de biochar de arroz en proporciones de 3 y 5% contribuyeron a la 

estabilización de Cu extractable en residuos de mina, lo anterior, se debió a la formación 
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de complejos orgánicos-Cu
2+

. Así mismo Chen et al., (2011) reportaron que la 

aplicación de 1% biochar de maíz disminuye la concentración extractables de Cu, pero 

no encontraron diferencias significativas al incrementar la dosis de biochar a 5%. En 

contraste, estos autores reportaron que la aplicación de 1% y 5% de biochar de pino 

contribuyó a la estabilización de Cu. Estos datos difieren de los resultados del presente 

trabajo, pues la aplicación de este material en proporciones superiores al 5% contribuyó 

a la solubilidad  de este elemento. 
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Fig. 3. Variación en la concentración de Cu en residuo de mina (RM) debido a la 

adición de biochar. Las letras muestran diferencias significativas entre tratamientos 

según Tukey (α=0.05). Las barras indican desviación estándar (n=3). 

 

La concentración de Cd disminuyó significativamente con la aplicación de la aplicación 

de los distintos tratamientos de biochar de maíz (Fig. 4). Sin embargo, el biochar de 

pino contribuyó a la solubilización de Cd tras aplicarlo en porcentajes de 15 y 20%). 

Mientras que el efecto del biochar de caña sobre la estabilidad de Cd no fue claro, pues 

la aplicación de 1 y 10% aumento la concentración extractable de este elemento en 

comparación con el residuo de mina. El aumento de la movilidad de Cd se puede deber 

al aumento de la concentración de la materia orgánica disuelta como consecuencia de la 
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aplicación del biochar. Anju y Banerjee, (2010) reportaron que el Cd puede formar 

complejos hidrosolubles con óxidos hidratados, los cuales son disolverse en pH 

alcalinos. Asi ismo, Ganne et al., (2006) reportaron que la liberación de Cd ocurrió por 

la dilución de complejos orgánicos en un rango de pH de 6.5 hasta 7.5 tras el aumento 

de la materia orgánica. 
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Fig. 4. Variación en la concentración de Cd en residuo de mina (RM) debido a la 

adición de biochar. Las distintas letras muestran diferencias significativas entre 

tratamientos según Tukey (α=0.05). Las barras indican desviación estándar (n=3). 

 

La concentración de Pb fue estadísticamente menor tras la aplicación de biochar de 

maíz y pino en porcentajes de 10, 15 y 20% (Fig. 5). Estos resultados concuerdan con 

Fellet et al., (2014), quienes reportaron que la aplicación de 5 y 10% de biochar de paja 

de arroz contribuye a la estabilización de Pb. Por su parte, Park et al., (2011) reportaron 

que la estabilización de Pb ocurre por la liberación de cationes (Na
+
, Ca

2+
, K

+
 y Mg

2+
) 

por el biochar.  Fellet et al., (2011) encontraron una correlación entre la estabilización 

de Pb y la cantidad de grupos funcionales de oxígeno en el biochar. Por lo tanto, es 

posible que uno de estos mecanismos esté implicado en la estabilización de Pb en la 

mezcla. 
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Fig. 5. Variación en la concentración de Pb en residuo de mina (RM) debido a la 

adición de biochar. Las distintas muestran diferencias significativas entre tratamientos 

según Tukey (α=0.05). Las barras indican desviación estándar (n=3). 

 

La concentración extractable de Zn fue estadísticamente menor tras la aplicación de 

biochar de caña y maíz en porcentajes superiores a 10% (Fig. 6). Otros autores 

reportaron la relación entre el aumento de la aplicación de biochar y la disminución de 

las concentraciones extractables de distintos elementos (Fellet et al., 2011; Jiang et al., 

2012. Por ejemplo, Houben et al., (2013) reportaron que las concentraciones extractable 

de Zn  se redujo significativamente después de la aplicación de biochar de Miscanthus 

giganteus. Esta reducción fue mayor a medida que se incrementó el porcentaje de 

biochar  (1, 5 y 10%), alcanzando una reducción de 87% de Zn con la aplicación de 

10% de biochar. La disminución de Zn se relacionó con el aumento del pH tras la 

aplicación de biochar, el cual, alcanzó un valor de 6.7 (biochar 10%), mientras que el 

pH del control fue de 5.6.  



49 

 

0

50

100

150

200

RM 1 5 10 15 20

C
o

n
ce

n
tr

ac
ió

n
 d

e
 Z

n
 (

m
g 

kg
-1

)

Enmienda (%)

Caña Maíz Pino

a

b

d  d

b

d  d  d

c

e  e  d e  e d
d

e       e

 

Fig. 6. Variación en la concentración de Zn en residuo de mina (RM) debido a la 

adición de biochar. Las distintas muestran diferencias significativas entre tratamientos 

según Tukey (α=0.05). Las barras indican desviación estándar (n=3). 

 

En este sentido se puede observar en la Fig. 7, que el pH  de la mezcla aumentó  dos 

unidades con la aplicación de biochar de maíz en dosis de  5, 10, 15 y 20%, mientras 

que la aplicación del 1% contribuyó al aumento de una unidad. Estas diferencias de pH  

pueden explicar porque el biochar de maíz contribuyo de manera eficiente a la 

estabilización de EPT (Cu, Cd, Pb, y Zn) en el residuo de mina, cuando se aplicó en 

proporciones mayores a 1% (Fig. 3). Los resultados mostraron que la aplicación de 

biochar de pino (1, 5, 10, 15 y 20%) contribuyó al aumento de una unidad de pH en el 

residuo de mina.  

El biochar de caña no incremento el pH, incluso la mezcla con 5% este material 

presentó un valor de pH de 5.1, mientras que el residuo de mina presento un pH de 5.9 

(Fig. 7). Sin embargo, este biochar  contribuyó a la estabilización de Zn cuando se 

aplicó en proporciones mayores a 5% (Fig. 6).  
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Fig. 7. Cambio en el pH en residuo de mina debido a la aplicación de biochar. Se 

presenta promedio de n=3. 

 

De manera general, se consideró que el biochar de maíz es la mejor alternativa para 

promover la estabilización de los EPT que se analizaron, además, mostró menor efecto 

en la solubilidad de Pb si se compara con el biochar de caña. El biochar de pino tiene 

desventajas al solubilizar Cd y Cu analizados, aún en dosis bajas (5%) de enmienda. Lo 

anterior también se observó en Cd, Pb y Zn cuando se aplicaron en dosis de 1 y 5% de 

biochar de maíz y caña. 

 

b) Cinética de estabilización  

Con base a los estudios anteriores, se seleccionaron los tratamientos con 5 y 10% de 

cada biochar (caña, maíz y pino), para emplearse como enmienda en el residuo de mina. 

Esta selección se hizo porque aun cuando los tratamientos superiores al 10% podrían 

dar mejor resultado, se ha reportado que el tiempo es un factor que contribuye a la 

generación de resultados consistentes Esto se debe a los cambios en la superficie del 
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biochar, a lo que algunos autores llaman envejecimiento o maduración (Bruemmer et 

al., 1988; Ainsworth et al., 1994; Ma et al., 2006). El envejecimiento se refiere al 

aumento de la adsorción que generalmente se atribuye a mecanismos con tasas de 

reacción más bajas como la difusión en los microporos o precipitación (Sparks, 2003). 

Los resultados que se obtuvieron para Zn muestran que los mejores tratamientos fueron 

la aplicación de 10% de biochar de maíz y caña (Fig. 8b y 8a), obteniendo una 

reducción de la concentración extractable de 63 y 61% respectivamente. La aplicación 

de 5% de biochar de caña disminuyó la concentración de Zn en un 54%, mientras que 

maíz 5% disminuyó 53%. Todos estos tratamientos muestran diferencias significativas 

con respecto al residuo de mina sin aplicación de biochar (α=0.05) (Cuadro 4). En la 

Fig. 5c se observa que la aplicación de biochar de pino provocó una solubilización de 

Zn en las primeras semanas, después de la tercera semana la concentración disminuyó, 

sin embargo, al final de experimento ningún tratamiento con biochar de pino (5 y 10%) 

tuvo diferencia significativa con respecto al residuo de mina sin aplicación de biochar 

(Cuadro 4).  

Los cambios en la disponibilidad de Cu bajo diferentes tratamientos con los tres biochar 

se observa en la Fig. 9. La concentración inicial de este elemento fue de 9.5 mg kg 
-1

. A 

través del tiempo se observó una disminución de la concentración de Cu, hasta llegar a 

5.4±0.2 con la aplicación de biochar de maíz 10% y 6.6 ±0.4 con la aplicación de 

biochar de maíz 5% (Fig. 9b). El porcentaje de Cu al final de la incubación mostró una 

reducción del 39% y 26% respectivamente. 
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Fig. 8. Disponibilidad de Zn bajo diferentes tratamientos de biochar. Se presenta 

promedio de n=3 
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Fig. 9. Cinética de disponibilidad de Cu en función de diferentes tratamientos de 

biochar. Se presenta promedio de n=3. 
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La concentración de Cd en el residuo minero fue de 1.7 mg kg
-1

. En la Fig. 7 se observa 

una solubilización de este elemento en las primeras semanas del experimento, no 

obstante, la concentración  de Cd disminuyó en las semanas consecuentes (Fig. 10). El 

biochar de maíz en proporción de 10%, fue el mejor tratamiento al reducir la 

concentración en 47% al final de la incubación (Fig. 10b). El resto de los tratamientos 

(caña y pino en 5 y 10%) no tuvieron diferencias significativas respecto a la 

concentración de Cd en el residuo minero (Cuadro 4). Por otro lado, la concentración de 

Pb extractable disminuyó en mayor porcentaje (35%), por la aplicación de 10 % de 

biochar caña (Fig. 11a), mientras que la aplicación de 5% disminuyó la disponibilidad 

32%. El tratamiento con 10 % de biochar de maíz la disminuyó  27% (Fig. 11b), estos 

tratamientos tuvieron diferencias significativas respecto al residuo minero (α=0.05) 

(Cuadro 2). La aplicación de 5 y 10% de biochar de pino obtuvieron  menor porcentaje 

de estabilización con 22% y 17% respectivamente, mientras que el 5% de biochar de 

maíz estabilizó el 19% de la concentración de Pb. El porcentaje de estabilización de 

EPT al final del experimento siguió este orden Zn>Cd>Cu>Pb (63, 47, 43 y 35%). El 

Zn tuvo el mayor porcentaje de estabilización (63%) lo que indica que este elemento fue 

adsorbido preferentemente por la superficie del biochar. Esta observación  fue reportada 

por otros autores, quienes encontraron que la estabilización de Zn se da preferentemente 

por la presencia de óxidos de Fe y Mn los cuales son muy inestables, y su dilución 

conduce a la formación de precipitados (Davidson et al., 2006; Rodríguez et al., 2009; 

Anju y Banerjee, 2010). Inyang et al., (2012) reportaron que otro mecanismo para la 

estabilización de EPT, es la difusión entre partículas la cual está en función del tamaño 

de los poros del biochar. 
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Fig. 10. Disponibilidad de Cd bajo diferentes tratamientos de biochar. Se presenta 

promedio n=3. 
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Fig. 11. Disponibilidad de Pb bajo diferentes tratamientos de biochar. Se presenta 

promedio de n=3. 
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Por lo general, la tasa de difusión de los EPT en los microporos del biochar están 

determinados por el radio iónico (Bruemmer et al., 1988), al respecto Fischer et al. 

(2007), menciona que cuanto más grande sea el radio iónico más lento será el proceso 

de estabilización de los EPT.Suponiendo que la tasa de difusión del residuo minero sea 

más alta tras la aplicación de los diferentes tratamientos de biochar, las estabilización de 

Zn será favorecida pues el radio iónico de este elemento es menor (0,74 Å) en 

comparación con Cd (0,97Å) y Pb (1,2 Å). Por otra parte, el pH tiene una función 

importante en la estabilización de los EPT. El pH de los biochar es alcalino, por lo 

tanto, el pH del residuo minero aumentó cuando se incorporó el biochar de maíz y pino 

como se muestra en la Fig. 12b y 12c. El pH en el residuo de mina fue de 5.2±0.3, y 

aumento a 8.5±0.2 y 8.1±0.3 con la aplicación de biochar de maíz en 10 y 5 % 

respectivamente. Mientras que la aplicación de 10% de biochar de pino aumentó el pH 

del residuo de mina a 7.6±0.4, y 5% de este mismo material provoco un aumento a 

7.7±2. El biochar de caña no tuvo un aumento significativo en el pH del residuo. El 

valor del pH aumento a 5.5±0.5 con la aplicación de biochar de caña 10%, y 5.3±0.1 con 

la aplicación del 5%.  El pH es determinante en la reacciones de estabilización de EPT, 

ya que a medida que aumenta, se produce la precipitación de EPT o bien la adsorción 

debido al aumento de la carga negativa y de la actividad de los grupos funcionales. Sin 

embargo se necesitan otros estudios que corroboren los mecanismos que se llevan a 

cabo en la estabilización de EPT. De manera general los tratamientos con 10% de 

biochar de maíz y caña resultaron favorables para el proceso de estabilización de los 

EPT analizados. Sin embargo, el biochar de maíz (10%) resulto más efectivo en la 

estabilización de Cu, Cd y Zn, con una dosis de 10%, mientras que el biochar de caña 

contribuyo en mayor medida a la estabilización de Pb. Las dosis con 5% de ambos 
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biochar también resultaron favorables, aunque requieren más tiempo de incubación para 

permitir las reacciones propias del proceso de estabilización. 

 

 

 

 

Fig. 12. Comportamiento del pH del residuo de mina  bajo diferentes tratamientos con 

biochar de caña (a), maíz (b) y pino (c) (n=3). 
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Cuadro 4. Concentración extractable de EPT en el residuo de mina tras la aplicación de 

diferentes porcentajes de biochar de caña, maíz y pino. 

 

 

Etapa III. Capacidad fitoestabilizadora de J. curcas inoculada con 

Acaulospora sp. en residuos de mina enmendados con biochar 

 
Caracterización fisicoquímica  

La aplicación de biochar de maíz contribuyó a la mejora de las propiedades físico-

químicas del RM. El pH del RM cambió de 6 (ligeramente ácido) a 7.5 (neutro) en 

RM+B, de acuerdo con James & Wolf (1984). En cuanto a la CE varió de 2dS m
-1

 en el 

RM a 3 dS m
-1

 tras la aplicación de biochar, lo cual no tuvo fuertes implicaciones en el 

contenido de sales (Cuadro 5). 

 

Tratamiento Cd Cu Pb Zn 

Residuo de mina 2±0.04 a 9±0.6 a 138± 15 a 272±8 a 

Caña 10 % 1.5±.08 a 8±0.4 ba 97±5 c 141±12 b 

Caña 5% 1.6±0.8 a 8±0.4 ba 102±15 bc 168±8 b 

Maíz 10 % 1±0.08 b 5.4±0.2 d 110±10 bc 133±12 b 

Maíz 5% 1.5±0.08 a 6.6±0.4 c 121±10 bac 168±16 b 

Pino 10% 1.6±0.05 a 7.1±0.5 bc 125±1 ba 237±20 a 

Pino 5% 1.6±0.12 a 7.7±0.01 bc 117±2 bac 245±5 a 

Coeficiente de variación 5.31 5.52 8.51 7.01 

Pr>F <0.0001 <0.0001 0.0027 <.0001 

F-Valor 15.4 23.7 6.0 35.5 

r
2
 0.86 0.91 0.72 0.93 

Error de grados de libertad 14 14 14 14 

Diferencia mínima 

significativa 0.22 1.13 27.56 36.44 
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Cuadro 5. Caracterización fisicoquímica del residuo de mina enmendado con biochar 

(5%) en contraste con el residuo de mina. 

 

Variable RM RM+B  

pH 6±0.3 7.5±0.5 

CE (dS m
-1 

) 2.5±0.3 3.05±0.1 

MO (%) 0.2±0.002 2.5±0.0.09 

CIC (cmol+kg-
1
) 5±0.1 9.6±0.3 

Na (cmolc+kg
-1

) 1±0.3 2.4±0.2 

K (cmol+kg
-1

) 1±0.2 4.3±0.7 

Ca (cmolc+kg
-1

) 1±0.5 2.1±0.6 

Mg (cmolc+kg
-1

) 1±0.04 0.5±0.01 

Arcilla (%) 15.6 17.6 

Limo (%) 1.4 1.4 

Arenas (%) 83 81 

Fósforo (mgkg
-1

) 6±0.6 7.9±0.2 

Nitrógeno total (%) 0.0011±.0002 0.14±0.09 

Capacidad de campo (%) 29 46 

RM=Residuo de mina; RM+B= residuo de mina enmendado con biochar (95:5 
m

/m) 

 

La concentración de cationes intercambiables aumentó en el RM+B y el orden de 

concentración fue el siguiente Ca
2+

>Mg
2+

>K
+
>Na

+
. Asimismo, la CIC se modificó de 

muy baja (5 cmol+ kg
-1

) en el RM a baja en el RM+B (9.6±0.3 cmolc kg
-1

), según 

Hazelton y Murphy (2007). El incremento de la CIC tras la aplicación de biochar 

concuerda con lo observado por otros autores (Liang et al., 2006; Houben et al., 2013). 

Según Cheng et al (2008) este cambio se puede incrementar con el tiempo; ya que la 
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superficie del biochar está en constante oxidación además, el biochar adsorbe ácidos 

orgánicos que contribuyen al aumento de la superficie de carga. 

De acuerdo a la clasificación propuesta por Velazco (1983), el contenido de MO en el 

RM es extremadamente pobre, no obstante, en la mezcla RM+B aumentó a 2.42%. Esto 

es benéfico para la retención de humedad y la aportación de nutrientes como el fósforo, 

el cual se incrementó de 6±0.6 a 7.9±0.2 mg kg
-1

 respecto al RM. El porcentaje de 

nitrógeno total en el residuo de mina fue de 0.0011% mientras que en RM+B fue de 

0.14. De acuerdo con la clasificación de Hazelton y Murphy (2007) el RM se clasifica 

como muy bajo en nitrógeno y RM+B como bajo. La adición de biochar proporciona 

nutrientes fácilmente aprovechables por las plantas (Glaser et al., 2002) y mejora la 

retención de humedad pues esta cambió de 26% en RM a 46% en la mezcla RM+B. 

 

Análisis de infrarrojo 

En la Fig. 13 se muestran los espectros de infrarrojo del RM y RM+B antes y después 

de la incubación. La adición de biochar de maíz y la incubación provocaron aumento en 

la intensidad de los picos de vibración con respecto al RM. Este aumento ocurrió en las 

dos regiones de vibración de extensión (stretching: 4000 – 1450 cm
-1

) y en la de huella 

digital (1450 – 600 cm
-1

); la intensidad de las bandas 3690 y entre los 3400 y 2800 cm
-1

 

(vibraciones de tensión de grupos carboxilo e hidroxilo). 

 

Esto puede deberse al incremento de los compuesto de carbono entre los cuales llevan 

grupos hidroxilo (O-H) (Chen et al., 2011); en la banda de 3400 correspondiente a la 

contracción de los enlaces de los alcoholes y fenoles (O-H) y la banda 2800 de 

aldehidos y cetonas (C-H). También se observó aumento de vibración en la banda  2440 

y 2280 cm
-1

, posiblemente por vibración de grupos carboxílicos, aunque hay un traslape 
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con la banda de grupo fosfina la cual es menos probable (Chun et al., 2004). Las bandas 

de 1450 y 1350 cm
-1

 asignadas a los grupos fosfatos aumentó la vibración; al igual que 

en 1250 y 1050 cm
-1

 que corresponden a O-C por una posible deformación de grupos 

carboxilo y éteres (Das et al., 2009). También se observa incremento en el número de 

picos de los grupos hidroxilo que no se presentaron en el espectro del RM. En términos 

generales, la incorporación de biochar introdujo grupos hidroxilo, carboxilo, fosfina y 

éter. La presencia de estos grupos ya se ha reportado para biochar elaborados a partir de 

maíz, canola, soya y cacahuate (Yuan et al., 2011), gallinaza y residuos verdes (Park et 

al., 2011). También se ha confirmado a través de potencial zeta que tienen una estrecha 

relación con la alcalinidad del biochar. 

 

La presencia de ácidos carboxilo se debe principalmente a la biopolímeros de origen 

vegetal como la suberina (Chefetz et al., 2002) los cuales fueron aportados por el 

biochar de maíz. La predominancia de constituyentes aromáticos en el RM+B es un 

indicativo de la presencia de componentes húmicos (Nardi et al., 2000). Estos 

compuestos se reportaron en compost elaboradas a partir de componentes lignificados, 

las cuales dan pauta a un proceso de oxidación progresiva (Chefetz et al., 2002) que 

resulta benéfico para la estabilización de EPT. 
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Fig. 13. Análisis de infrarrojo, del residuo de mina sólo y en combinación con biochar, 

antes (ai) y después de la incubación (di) 

  

Las concentraciones extractables de EPT en el RM+B fueron significativamente 

menores a las del RM (Cuadro 6) y el porcentaje de estabilización siguió este orden 

Cu>Pb>Zn>Cd. Estos resultados son similares a los obtenidos por Jiang et al., (2012) 

quienes observaron la misma secuencia de estabilización tras enmendar un ultisol 

contaminado artificialmente con EPT con 5% de biochar de paja. 

En comparación con el RM, la determinación de EPT extractables después de ocho 

semanas, mostró que la estabilización de Cu, Pb, Zn y Cd fue de 67%, 46%, 58% y 51% 

respectivamente. La estabilización de Zn y Cd puede atribuirse al aumento del pH, 

debido al efecto alcalinizante del biochar, ya que el pH aumentó hasta 7.5 (Cuadro 5). 

Lo anterior, favorece la precipitación de los EPT, disminuye su solubilidad y promueve 

su adsorción mediante el aumento de la carga negativa sobre la superficie de los 

componentes del residuo de mina y biochar (McBride et al, 1997; Bradl, 2004). Se sabe 

que la estabilización del Zn ocurre preferentemente por su interacción con ácidos 

húmicos (Kiekens, 1990; Shuman et al., 1999). Las interacciones entre el Zn y los 
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ácidos húmicos presentes en el biochar están fuertemente afectadas por el pH; si el valor 

del pH es bajo, los ácidos húmicos permanecen preferentemente protonados y el Zn va a 

estar presente como catión hidratado en solución. A medida que aumenta el pH los 

grupos carboxilo se deprotonan y ocurre la formación de complejos húmicos. Por lo 

tanto, el pH del biochar promueve que los ácidos orgánicos como los húmicos, formen 

quelatos con Zn (Shuman et al., 1990). 



2RCOOH Zn2 (RCOO)2ZnH
 

La disponibilidad del Cd en el suelo está también influenciada por el pH, lo cual está 

ligado al contenido de MO (Beesley y Mamiroli, 2011). Con relación a lo anterior es 

posible que la estabilización de este elemento ocurriera por el aumento de MO en el RM 

por la adición de biochar. Sin embargo, el porcentaje de estabilización fue menor si se 

compara con Cu y Pb. Esto sugiere que hay selectividad en la adsorción, hay menos 

afinidad por el Cd en en comparación con el Cu y Pb (Soon et al., 1981; Shrivastava y 

Banerjee, 2004). 

La estabilización de Cu fue mayor a la de Pb debido a la afinidad de los grupos 

funcionales del biochar por este elemento tales como el fosfato, carboxilo e hidroxilo 

(Fig. 10). Las asociaciones de Cu con estos grupos tienden a formar precipitados; lo 

cual aumenta la inmobilización de estos elementos sobre la superficie del biochar (Cao 

et al., 2010; Uchimiya et al., 2010; Uchimiya et al., 2011). Lo anterior se debe a que las 

constantes de estabilidad del Cu son mayores a las de Pb (Pandey et al., 2000; Ma et al., 

2001; Jiang et al., 2012). 

Es posible que los sitios complejantes del RM+B estén ocupados preferentemente por 

Cu y Pb debido a su mayor concentración. Por otro lado, Naidu et al., (1997) señalaron 

que las especies hidroxi-metal tiene una función determinante en la estabilización de 

Cd, porque participan activamente en la adsorción de Cd. Esta adsorción está regulada 
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por el pH, a medida que éste aumenta ocurre un incremento de especies hidroxi-metal y 

es probable que la adición del biochar contribuya a la formación de estas especies 

químicas, aunque es necesario comprobar experimentalmente esta conjetura. 

 

Cuadro 6. Concentración de EPT extractables con DTPA del residuo de mina, residuo 

de mina y biochar de maíz (5%) antes (ai) y después de la incubación (di). 

 

ID Cd Cu Pb Zn 

RM 2±0.3 a 12±0.3 a 13±0.5a 184±10a 

RM+B (ai) 0.9±0.01b 10±0.3b 11±0.5b 151±5b 

RM+B (di) 0.6±0.02 c 8±0.09 c 6±0.3c 108±10c 

Estabilización (%) 40 58 51 41 

Coeficiente de variación 3.09 3.00 4.69 7.12 

Pr>F <0.0001 <0.0001 <0.0001 0.0003 

F-valor  3382.78 9946.00 134.91 39.86 

r
2
 0.99 0.97 0.98 0.93 

Error de grados de libertad 6 6 6 6 

Diferencia mínima significativa 0.07 0.76 1.17 26.34 

Letras diferentes entre columnas muestras diferencias significativas según la prueba de 

Tukey (α=0.05). RM+B (ai) residuo de mina+biochar (95:5 
m

/m) antes de la incubación; 

RM+B (di) Residuo de mina+biochar después de la incubación. 

 

Efecto de los EPT en el desarrollo de J. curcas 

Como ya se explicó durante el experimento se midieron algunas variables de 

crecimiento de la planta para conocer el efecto de los tratamientos durante el desarrollo 

vegetal. En la Fig. 14 se muestra la cinética de altura de J. curcas bajo diferentes 

tratamientos. Durante los primeros 30 días después del trasplante (ddt) no se observaron 

diferencias significativas en la altura; sin embargo a los 45 días ddt las plantas que 

crecieron en RM+A+B mostraron diferencias significativas con respecto a los otros 

tratamientos. Mientras que a los 80 días los tratamientos RM+B y RM+A también 
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presentaron diferencias estadísticas con respecto a las plantas testigo (RM) hasta el final 

del experimento. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 14. Cinética de la altura de J. curcas bajo diferentes tratamientos: residuo de mina 

(RM), residuo de mina con aplicación de biochar (RM+B), inoculación de Acaulospora 

sp. (RM+A), inoculación de Acaulospora sp y aplicación de biochar (RM+A+B). ). Las 

barras indican la desviación estándar (n=5). 

 

Esto concuerda con lo observado por Marques et al. (2013) quienes evaluaron el 

crecimiento de J. curcas en un suelo contaminado artificialmente con Cd (0.03 y 0.04 

mM L
-1

). Ellos observaron que la concentración de 0.04 mM L
-1 

disminuyó el tamaño 

de la planta. Así mismo, Pál et al. (2006) investigaron los efectos del Cd en maíz y 

reportaron que este elemento indujo la inhibición del crecimiento debido cambios en la 

absorción de agua e inhibición de fotosíntesis. Por otra parte, el área foliar al final del 

experimento en los distintos tratamientos varió de 156±7 a 
 
204±12 cm

2 
(Fig. 15), en 

donde los tratamientos RM+B, RM+A y RM+A+B presentaron diferencias 

significativas con respecto a las plantas testigo (RM). 
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Fig. 15 Área foliar al final del experimento. Las letras distintas muestran diferencias 

significativas entre tratamientos según la prueba de Tukey (α=0.05). Las barras indican 

la desviación estándar (n=5). 

 

El contenido de clorofila a y total fueron estadísticamente mayores en los tratamientos 

RM+B y RM+A+B (Cuadro 7), en comparación con el tratamiento testigo (RM). Esto 

es importante, ya que diferentes autores reportaron que los EPT reducen drásticamente 

los pigmentos fotosintéticos al sustituir al ion Mg
2+

 en la molécula de clorofila (Maurya 

et al., 2008; Silva et al., 2012; Pietrini et al., 2003; Wang et al., 2000). Lo anterior 

imposibilita la captación de fotones lo que reduce la actividad fotosintética (Yang et al., 

2005). 

En las Fig. 16 y 17 se observa el número de hojas y diámetro del tallo de J. curcas 

registradas durante la fase de invernadero. En los primeros 30 días no se observaron 

diferencias entre los distintos tratamientos. Sin embargo, a partir de los 45 hasta los 80 

días se observa que los tratamientos que no incluyeron biochar (RM y RM+A) tienen 

mayor número de hojas. No obstante, a los 105 días el número de hojas no mostró 

diferencias estadísticas entre tratamientos. El diámetro del tallo fue estadísticamente 
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mayor a los 45 días en el tratamiento RM+A. Sin embargo, después de los 60 días y 

hasta el final del experimento no se observaron diferencias estadísticas entre 

tratamientos. 

Cuadro 7. Pigmentos fotosintéticos (clorofila a, b y total) en J. curcas bajo diferentes 

tratamientos. 

 

Tratamiento   Clorofila (mg g
-1

PF)   

  a b Total 

RM 67±7b 17±.3a 84±9c 

RM+B 90±8a 19±2a 106±8ba 

RM+A 80±12ba 18±0.a 96±17bc 

RM+A+B 96±12a 22±3 a 118±8a 

Coeficiente de variación 31.10 12.80 26.70 

Pr>F 0.01 0.01 0.01 

F-valor  4.90 8.20 5.20 

r
2
 103.45 10.22 118.37 

Error de grados de libertad 14 11 14 

Diferencia mínima significativa 19.83 7.19 21.21 

Letras distintas entre columnas letras indican diferencias significativas entre 

tratamientos (p < 0.05) (α= 0.05). Se muestran promedios y desviaciones estándar, n=5. 

 

 

Fig. 16. Número de hojas en J. curcas creciendo bajo diferentes tratamientos. Las letras 

distintas muestran diferencias significativas entre tratamientos según la prueba de Tukey 

(α=0.05). Las barras indican desviación estándar, n=5. 
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Fig. 17. Diámetro de tallo de J. curcas bajo diferentes tratamientos. Las letras distintas 

muestran diferencias significativas entre tratamientos según Tukey (α=0.05). Las barras 

indican el desviación estándar (n=5). 

 

La biomasa aérea y radical de los tratamientos RM+B y RM+A+B mostraron biomasa 

estadísticamente mayor con respecto al tratamiento testigo (α=0.05) (Cuadro 8). Los 

resultados sugieren que la aplicación de biochar fue un factor que contribuyó 

positivamente en el crecimiento de J. curcas. Estos resultados están de acuerdo con 

Santosh et al., (2010) quienes probaron que la aplicación de biolodos fue el principal 

factor que contribuyó al desarrollo de J. curcas. Otro estudio realizado por Houben et 

al., (2013) demostró que la aplicación de 5% de biochar de Miscanthus contribuyó a la 

producción de biomasa de Brassica napus al reducir las concentraciones toxicas de Cd, 

Pb y Zn en suelos de refinería. Sin embargo, no se encontró diferencia entre los 

tratamiento que incluyeron biochar y biochar mas Acaulospora sp. Por si sola, la 

inoculación con Acaulospora no incrementó la biomasa de la planta. Posiblemente, el 

efecto tóxico de los elementos no permitió que el hongo ejerciera efecto benéfico en la 

planta. 
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Cuadro 8. Biomasa de J. curcas bajo la influencia de la aplicación de Acaulospora sp. y 

biochar de maíz (5%). 

 

ID Biomasa (g) DE (estomas/mm
2
) 

 Parte aérea Raíz Haz Envés 

Residuo de mina (RM) 1.5± 0.2b 0.41 ±0.073b 60±7a 152±23a 

RM + Biochar 1.9± 0.1a 0.66 ±0.02a 57±18a 189±27a 

RM + Acaulospora sp. 1.5± 0.1ba 0.52± 0.05b 60±13a 188±41a 

RM+ biochar+ Acaulospora sp. 2 ±0.1a 0.7 ±0.03a 58±18a 180±34a 

Coeficiente de variación 7.2 15.1 19.51 9.9 

Pr>F <0.0001 0.0033 0.0223 0.006 

F-valor  23.90 6.96 5.66 8.99 

r
2
 0.81 0.56 0.68 0.65 

Error de grados de libertad 16 16 16 16 

Diferencia mínima significativa 0.22 0.15 25.26 77.40 

Letras distintas entre columnas letras indican diferencias significativas entre 

tratamientos (p < 0.05) (α=0.05). DE=densidad estomática. Se muestran promedios y 

desviaciones estándar, n=5. 

 

Densidad estomática 

Los estomas en la lámina foliar en J. curcas (Fig. 18) son del tipo anisocítico, es decir, 

estas estructuras se presentan en mayor número en el envés (Sánchez et al., 1996). En el 

Cuadro 8 se presenta los resultados de la densidad estomática (DE). La DE en los 

tratamientos no mostraron diferencias significativas tanto en el haz como el envés.  

Los resultados del presente trabajo contrastan con lo reportado por Kasim et al., (2006). 

Estos autores observaron que la DE en la superficie abaxial de Shorgum bicolor 

disminuyó por estrés inducido por el riego diario con una solución enriquecida con Cu 

0.64 mg kg
-1

 y Cd 0.11 mg kg
-1

, pero añaden que el Cd indujo la disminución de la 

absorción de nutrientes, lo cual se reflejó en el número de estomas. Las plantas 

expuestas a suelos contaminados con Cd presentan mayor alteración en la DE, apertura 

estomática y transpiración (Sandalio et al., 2001).  

 

c) d) 
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Fig. 18. Se observan estomas en la  cara abaxial de hoja de J. curcas bajo la influencia 

de distintos tratamientos (a = residuo de mina; b = residuo + biochar; c = residuo + 

Acaulospora sp.; d=residuo+ Acaulospora sp + biochar). 

 

En el Cuadro 9 se presentan los resultados de fósforo total y porcentaje de nitrógeno en 

la biomasa aérea de J. curcas. La concentración de fósforo total en J. curcas fue 

estadísticamente mayor en los tratamientos RM+B, RM+A y RM+B+A en comparación 

con el tratamiento testigo. Respecto al porcentaje de nitrógeno, el valor más alto se 

presentó en las plantas inoculadas en RM+B con 3±0.2. Las plantas que crecieron en 

RM+A, RM+B, RM+B+A presentaron porcentaje similar de nitrógeno y los valores son 

significativamente más altos que el nitrógeno de las plantas testigo (RM)  

 

a) b) 

c) d) 
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El hecho de que la concentración de fósforo en la planta sea menor en el tratamiento 

testigo (RM) puede estar relacionada a los efectos metabólicos que provocan los EPT en 

las plantas. Al respecto, existen varios reportes de que el Cd y el Pb interfieren en la 

entrada, transporte y utilización de elementos esenciales (Ca, Mg, P y K) y agua. Lo 

anterior provoca desequilibrios nutricionales e hídricos en la planta (Poschenrieder et 

al., 1989; Sandalio et al., 2001; Singh y Tewari, 2003). Por otro lado, Gouia et al. 

(2000) reportó que las concentraciones tóxicas de algunos elementos como el Cd, 

reducen la absorción de nitratos y el transporte de los mismos a la raíz, además una vez 

que este elemento se encuentra en la planta produce inhibición de la actividad nitrato 

reductasa en los tallos. También, puede ser consecuencia de la asociación entre los iones 

metálicos y los grupos fosfato en la solución del suelo que reduce la disponibilidad real 

para las plantas de este último. 

Concentración de EPT en J. curcas 

La acumulación de EPT en la parte aérea de J. curcas bajo los distintos tratamientos 

ocurrió de la siguiente manera Zn>Cu>Pb>Cd. De acuerdo con índices de fitotoxicidad 

propuestos por Varun et al., (2012) las concentración de Cd, Pb y Zn que se encontraron 

en la parte aérea no ponen en riesgo a J. curcas. La acumulación de Cd en la parte aérea 

bajo los distintos tratamientos no tuvo diferencias significativas con respecto al testigo. 

La acumulación de Cd fue menor a 1 mg kg
-1

 (Fig. 2) en todos los tratamientos. Estos 

resultados son mayores a los reportados por Ahmadpour et al., (2010), quienes 

encontraron acumulación 0.12 mg kg
-1

 tras exponer a J. curcas a altas concentraciones 

de Cd presentes de lodos de depuradora. A pesar de esto Jatropha no trasloca 

concentraciones altas de Cd a la parte aérea. 
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Cuadro 9. Concentración de fósforo total y porcentaje de nitrógeno en la parte aérea de 

J. curcas bajo diferentes tratamientos. 

 

ID Fósforo total ( mg kg
-1

)  Nitrógeno (%) 

 Residuo de mina (RM) 4504±827b 2.5±0.1b 

RM + Biochar 6807±1307a 2.9±0.2a 

RM + Acaulospora sp. 6541±693a 2.9±0.1a 

RM+ biochar+ Acaulospora sp. 5838±858a 3±0.2a 

Coeficiente de variación 16.21 4.57 

Pr>F 0.006 <0.0001 

F-valor  6.03 16.78 

r
2
 0.53 0.76 

Error de grados de libertad 16 16 

Diferencia mínima significativa 75.69 0.235 

Letras distintas entre columnas muestran diferencias significativas según Tukey 

(α=0.05). Se muestran promedios y desviaciones estándar, n=5. 
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Fig. 19. Concentración de Cd en parte aérea (verde) y raíz (café) de J. curcas creciendo 

en residuo de mina con cuatro tratamientos. Las letras distintas muestran diferencias 

significativas entre tratamientos según Tukey (α=0.05). Las barras indican desviación 

estándar, n=5. 
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Fig. 20. Concentración de Cu en parte aérea (verde) y raíz (café) de J. curcas al ser 

expuestas a distintos tratamientos con residuo de mina. Las letras distintas muestran 

diferencias significativas entre tratamientos según la prueba de Tukey (α=0.05). Las 

barras indican desviación estándar, n=5. 

 

En el caso de Cu, la concentración en las plantas creciendo en el tratamiento RM+A 

rebasaron la concentración reportada cómo fitotóxica (>20 mg kg
-1

) con una 

concentración de 21.5±4 mg kg
-1

. Estos valores son menores a los reportados por Wu et 

al., (2011), quienes encontraron concentración de 25 mg kg
-1

 de Cu en biomasa aérea de 

J. curcas, tras ser expuesta a residuos de mina.  

Las concentraciones de Pb en la parte aérea fueron mayores en los tratamientos RM y 

RM+A. Estos resultados son similares a los que obtuvieron Majid et al., (2012), quienes 

reportaron concentración en la parte aérea de 3 mg kg
-1

, tras exponer de J. curcas a 

concentraciones tóxicas de plomo en lodos. En contraste, los resultados del presente 

trabajo difieren en los reportados por Moursy et al., (2014), quienes evaluaron el efecto 

de los lodos de depuradora y la capacidad de fitorremediación de J. curcas. Los autores 

observaron que después de cuatro meses J. curcas acumuló altas concentraciones de Pb. 

Sin embargo, las concentraciones extractables (DTPA) de este elemento fueron mayores 
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que las del presente trabajo. Esto implica que J. curcas tiene capacidad para tolerar 

concentraciones tóxicas de Pb y evita que el elemento sea translocado a la parte aérea. 

La mayor concentración de Zn en la parte aérea ocurrió en el tratamiento de RM+A con 

concentración de 112±22 mg kg
-1

. Esta concentración contrasta con lo reportado por Wu 

et al., (2011), quienes encontraron concentraciones de 50 mg kg
-1

 de Zn en la parte 

aérea de J. curcas en un estudio realizado con residuos de mina. 
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Fig. 21. Concentración de Pb en parte aérea (verde) y raíz (café) de J. curcas después de 

ser expuesta a distintos tratamientos con residuo de mina. Las letras diferentes muestran 

diferencias significativas entre tratamientos según Tukey (α=0.05). Las barras indican 

desviación estándar, n=5. 
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Fig. 22. Concentración de Zn en parte aérea (verde) y raíz (café) de J. curcas después de 

ser expuesta a distintos tratamientos con residuo de mina. Las letras distintas muestran 

diferencias significativas entre tratamientos según la prueba de Tukey (α=0.05). Las 

barras representan la desviación estándar=5. 

 

Los resultados del factor de bioacumulación (FB) en parte aérea de J. curcas se 

observan en la Fig. 23. En todos los tratamientos el FB de Pb y Zn en la parte aérea de 

J. curcas fue <1. No obstante, el FB de Cd en los tratamientos RM+B y RM+A+B fue 

>1. Por otra parte, el FB de Cu en todos los tratamientos fue >1.  

 

Fig. 23 Factor de bioacumulación en parte aérea de J. curcas expuesta a diferentes 

tratamientos.  
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Fig. 24 Factor de bioacumulación en la raíz de J. curcas expuesta a diferentes 

tratamientos.  

 

Los resultados mostraron que J. curcas tiene la capacidad de retener EPT 

principalmente en la raíz, ya que en todos los tratamientos el factor de translocación de 

Cu, Cd, Pb y Zn fue <1 (Fig. 25). Al respecto, diferentes autores sugieren que las 

plantas que son útiles para la fitoestabilización son aquellas que son tolerantes a altas 

concentraciones de EPT, tienen la capacidad de acumularlos preferentemente en la raíz 

y que tienen FB <1 (Obemah et al., 2014; Fellet et al., 2011; Yadav et al., 2010). De 

acuerdo con Pulfordny Wattson (2003) las plantas estabilizadoras de EPT reducen la 

disponibilidad y dispersión de estos contaminantes en el suelo. Por lo tanto, J. curcas 

puede considerarse una planta fitoestabilizadora.  
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Fig. 25 Factor de translocación en parte aérea de J. curcas expuesta a diferentes 

tratamientos.  

 

 

Lo cual está de acuerdo con Moursy et al., (2014) quienes estudiaron la capacidad de 

esta planta para remediar lodos de depuradora con altas concentraciones de Cu, Cd, Pb y 

Zn. Estos autores reportaron que J. curcas tiene la capacidad de reducir la concentración 

de estos elementos en los lodos, concentrándolos preferentemente en la raíz. Otro 

trabajo realizado por Yadav et al. (2009) registró que la acumulación de Zn se da 

preferentemente en la raíz. Majid et al. (2011) observaron resultados similares con Cu 

en un experimento con Acacia mangium bajo condiciones de estrés abiótico por EPT. 

 

Colonización micorrízica 

El porcentaje de colonización micorrízica en raíces en RM+B fue de 39%, mientras que 

el de las plantas que crecieron en RM, la colonización fue de 32%. Cui et al. (2013) 

observaron que la aplicación del biochar (10 ton ha
-1

) contribuyó no solo a la reducción 

de las fracciones tóxicas disponibles de EPT, sino que aumentaron 39% la colonización, 
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con respecto al tratamiento sin biochar; el cual solo presentó 19% de colonización. Del 

mismo modo, en un estudio realizado en un oxisol reportaron que la biomasa y la 

colonización micorrízica en plantas de frijol aumentaron con la aplicación de biochar 

(26 ton ha
-1

) (Hunt et al., 2010).  
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Conclusiones Generales 

Los resultados muestran que el biochar de maíz puede ser útil en la remediación de 

suelos con problemas de contaminación por EPT. Esto se debe a que el elevado pH del 

biochar puede aumentar el pH en el residuo de mina. Además, proporciona grupos 

funcionales como carboxilo, hidroxilo y fosfina que son útiles para la adsorción de EPT 

en la superficie del biochar. La incorporación del carbono al residuo de mina  

incrementó algunas de las propiedades fisicoquímicas del residuo de mina (CIC, materia 

orgánica, fósforo disponible, porcentaje de nitrógeno, aumentó de grupos hidroxilo, 

carboxilo y fosfato, densidad aparente, retención de humedad) cuando se aplicó 5% de 

biochar de maíz, lo que mejoró las condiciones de crecimiento de las plantas.  

A partir de los datos generados en la tercera etapa, se concluye que J. curcas es una 

planta fitoestabilizadora. Pues reúne las características más importantes como crecer en 

altas concentraciones de EPT y acumular estos elementos principalmente en la raíz. De 

acuerdo con los resultados de factor de translocación, J. curcas tiende a evitar el 

transporte de EPT de la raíz a la parte aérea, aun sin la inoculación de Acaulospora sp. 

y/o aplicación de biochar. De acuerdo con los datos de cinética de crecimiento de J. 

curcas, la inoculación micorrízica y la aplicación de biochar tienen un efecto 

significativo en la altura de las plantas. Otras características como el contenido de 

clorofila a y a+b fueron mayores en las plantas con la inoculación micorrízica, con 

respecto al testigo. 

La adición de biochar contribuyó al aumento de la biomasa de la planta, al menos en 

corto plazo, no solo por disminuir las concentraciones biodisponibles de EPT, sino que 

también se encontró mayor contenido de fósforo en las plantas que crecieron en los 

tratamientos que incluyeron biochar. 
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Se comprobó la capacidad de fitoestabilización de los EPT analizados, la cual varió 

según el tratamiento que se aplicó. Esto se debe a que aún sin la inoculación micorrízica 

y la incorporación de biochar, Jatropha fue capaz de tolerar altas concentraciones de 

EPT concentrándolos preferentemente en la raíz, disminuyendo así su acumulación en la 

parte aérea. Acaulospora sp. y biochar afectan la disponibilidad de EPT presentes en el 

residuo de mina.  

El biochar es una enmienda útil ya que en conjunto con Acaulospora sp. contribuyó al 

aumento de nutrientes en J. curcas, lo cual se reflejó en mayor concentración de 

clorofila a y b, esto tuvo un impacto positivo en el aumento de la biomasa. Los 

resultados son relevantes ya que confirman la capacidad de J. curcas de establecerse en 

condiciones extremas como las que caracterizan al residuo de mina. Lo anterior, 

contribuye a un proceso seguro de remediación y recuperación de estos sitos, al 

promover el establecimiento de una cubierta vegetal. Así mismo, se puede reducir la 

dispersión de EPT. Se debe resaltar que el uso de enmiendas con propiedades benéficas 

como el biochar en combinación con Acaulospora sp. promueve la colonización por 

otros organismos benéficos del suelo. Esto es relevante, ya que el principal objetivo es 

reincorporar los nutrientes y comunidades que son importantes en los procesos 

fisicoquímicos que hacen posible la formación del suelo. 

Es posible que el empleo de plantas de interés bioenergético como J. curcas llame la 

atención, pues se sabe que el uso de combustibles fósiles y los problemas de 

contaminación por emisión de gases de efecto invernadero se están acrecentando. Al 

mismo tiempo, es posible que los residuos de mina puedan ser aprovechados si se 

promueve el cultivo de J. curcas. 
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Contraste de hipótesis 

La hipótesis general de esta tesis fue: J. curcas, Acaulospora sp. y el biochar actúan 

sinérgicamente en disminuir la absorción de EPT por la raíz de las planta.. Esta 

hipótesis se rechaza, ya que los resultados mostraron que sólo se observó reducción en 

la absorción de Cu y Cd en forma sinérgica con la inoculación de Acaulospora sp. y la 

aplicación de biochar. En el caso de Zn y Pb no se observó disminución en su absorción 

por la raíz.  

La primera hipótesis específica fue: El biochar con mayor pH es el que estabiliza más 

los EPT del residuo minero bajo estudio. Esta hipótesis se acepta, ya que el biochar de 

maíz con mayor pH (de 9.5) al aplicarlo al residuo de mina Santa María contribuyó a la 

estabilización de Cd, Cu, Pb y Zn (estabilización del 40%, 58%, 51% y 41%, 

respectivamente).  Con la aplicación de los otros biochar,  los cambios no fueron 

consistentes en la estabilización de todos los EPT. 

La segunda hipótesis especifica fue: J. curcas transloca bajas concentraciones de EPT a 

la parte aérea. Esta hipótesis se acepta ya que la concentración de EPT en la parte aérea 

de J. curcas siempre fue menor a la concentración en la raíz. Las concentraciones en 

follaje no sobrepasaron las consideradas como fitotóxicas.  

La tercera hipótesis específica fue: El biochar aporta nutrientes al residuo minero la cual 

se refleja en el desarrollo de J. curcas. Esta hipótesis se acepta; ya que los tratamientos 

que incluyeron biochar contribuyeron al aumento de nutrientes como fósforo y 

nitrógeno en la planta. Esto se vio reflejado en el aumento de la biomasa (hasta 2 g de 

peso seco) en los tratamientos con respecto a los tratamientos que no incluyeron biochar 

(1.5 g en los tratamientos RM y RM+A). 
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La cuarta hipótesis específica fue: Acaulospora sp. contribuye a la nutrición de J. 

curcas. Esta hipótesis se acepta ya que las concentraciones de P y N en las plantas 

inoculadas fueron mayores en relación a éstas de las plantas testigo. 

  

Recomendaciones finales y trabajo futuro 

De manera general los resultados de la presente investigación indican que la aplicación 

de biochar de maíz puede contribuir exitosamente a la estabilización de EPT presentes 

en residuo de mina. Sin embargo, la estabilización sólo se puede garantizar por periodos 

relativamente cortos. Pues los procesos de envejecimiento del biochar pueden actuar de 

manera desconocida hasta ahora en la retención de EPT por el biochar a largo plazo. En 

consecuencia, se sugiere realizar experimentos a mediano y largo plazo en los que se 

estudie el comportamiento de los EPT bajo la influencia de biochar. Estos estudios 

deberían estar dirigidos a explicar cada proceso de estabilización y sus implicaciones, 

por ejemplo, el proceso de difusión; el cual puede interrumpirse gradualmente por el 

bloqueo de los poros, o bien, la adsorción por grupos funcionales los cuales pueden 

sufrir cambios bioquímicos que tienen implicaciones sumamente importantes en el ciclo 

biogeoquímico de los EPT.  

También es importante realizar otros análisis relevantes como la medición del carbono 

orgánico disuelto, el cual tiene fuerte influencia en el comportamiento de EPT. Este 

análisis debe emplearse sobre todo cuando se realizan los trabajos de invernadero. Esto 

se sugiere porque que la secreción de compuestos metabólicos de la planta en conjunto 

con los microorganismos crean condiciones químicas que no se han abordado de manera 

profunda y más aún, estos cambios influyen en los mecanismos de adsorción del 

biochar. 
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Resumen 

La contaminación por metales pesados es un tema ambiental global muy serio, debido a 

que éstos constituyen un riesgo intrínseco porque, al no degradarse son de los 

contaminantes más difíciles de tratar. Por tanto, numerosas alternativas de remediación 

se han planteado para mitigar el riesgo de exposición a estos contaminantes en el suelo. 

Nuestro grupo de investigación se centra en el uso de plantas nativas y la asistencia de 

microorganismos simbióticos (micorriza arbuscular) y benéficos del suelo (bacterias 

promotoras del crecimiento de plantas) para fitorremediar sitios contaminados. Plantea 

también, el uso de enmiendas orgánicas que favorezcan la estabilización de estos 

contaminantes. Ahora sugiere que materiales estabilizados, como es el biochar, pueden 

ser útiles como una nueva alternativa para mejorar la calidad el suelo. El biochar 

artificial resulta del proceso de pirolisis de material orgánico. Al ser un componente 

estable tiene fuerte implicación en la mitigación de cambio climático y contribución al 

uso sostenible de la tierra. Se está probando como fertilizante y se sugiere que puede 

representar una alternativa prometedora de remediación in situ para estabilizar metales 

pesados en el suelo. El biochar puede reducir la biodisponibilidad y lixiviación de estos 

elementos a través de adsorción y otras reacciones físico-químicas. Se plantean 

recomendaciones para el uso del biochar, plantas y microorganismos benéficos para la 

remediación asistida de suelos contaminados con residuos de mina y asegurar un uso 

sostenible y seguro. 

Palabras clave: remediación asistida, contaminación del suelo, minería. 
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La contaminación de los suelos por elementos potencialmente tóxicos (EPT) representa 

un problema ambiental muy importante. Los EPT al no degradarse persisten en el suelo 

por periodos muy largos, al acumularse hacen del suelo un sistema poco apto para 

soportar la vida y pueden causar la pérdida gradual de los ecosistemas. La magnitud de 

esta problemática ha sido la pauta para el desarrollo de diferentes alternativas que 

contribuyen a la reducción de la disponibilidad de los EPT y sus efectos tóxicos. Entre 

las técnicas que destacan están la fitorremediación y el uso de enmiendas. El presente 

trabajo plantea la combinación de estas técnicas (Jatropha curcas y biochar) para la 

estabilización de EPT presentes en residuos de minas; las cuales pueden asistir el efecto 

de remediación física y química. La fitorremedición involucra el uso de ciertas especies 

vegetales para absorber, metabolizar o transformar contaminantes del ambiente. Dentro 

de la fitorremediación se considera la fitoestabilización, la cual es una alternativa 

biológica que emplea plantas con la finalidad de inmovilizar los EPT presentes en la 

interface de la raíz y el suelo. Otros alcances de esta técnica son la mejora visual del 

paisaje y el aumento de la diversidad y actividad de los microorganismos benéficos de 

la rizósfera (ambiente influenciado por las raíces de las plantas). Los microrganismos 

actúan sinérgicamente con la planta para inmovilizar los EPT, mediante la alteración de 

su movilidad y biodisponibilidad. Jatropha curcas es una planta que ofrece múltiples 

beneficios en suelos contaminados. La abundancia de sus raíces puede contribuir a la 

generación de agregados en el suelo, disminuir paulatinamente el deterioro de la erosión 

del suelo y el lavado de nutrientes, además proveer una superficie en donde se puede 

llevar a cabo el restablecimiento de los microorganismos benéficos. Se ha visto que esta 

planta tiene la capacidad de estabilizar EPT por medio de exudados que alteran el pH, 

las reacciones de óxido-reducción y el secuestro de EPT en la raíz. El uso de enmiendas 

favorece el balance del pH, proporciona material orgánico, mejora la textura, porosidad, 

entre otros efectos benéficos, lo cual contribuye al restablecimiento de la comunidad 

microbiana de un suelo contaminado. El biochar o biocarbón es un material 

posiblemente útil para mejorar suelos contaminados. Éste resulta del proceso de 

pirolisis de materiales orgánicos. Se ha demostrado que este material incrementa el 

secuestro de carbono y nitrógeno, reduce la biodisponibilidad y lixiviación de los EPT a 

través de adsorción y otras reacciones físico-químicas. 

Este trabajo forma parte del proyecto FORDECyT 191357. 
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RESUMEN  

El objetivo del trabajo es presentar diferentes ejemplos del uso de microorganismos 

benéficos y manejo agronómico para incrementar el establecimiento, supervivencia y 

crecimiento de diferentes plantas en sitios contaminados con metales pesados. Los 

residuos de la industria minera representan sustratos difíciles de manejar, porque 

contienen altas concentración de elementos potencialmente tóxicos (EPT), pobre 

contenido de nutrientes, alta conductividad eléctrica; así como baja capacidad de 

retención de humedad y pobre contenido de materia orgánica. Aunque algunas plantas 

son capaces de crecer en diversos sitios contaminados, estabilizar los EPT en el área de 

su rizósfera y completar su ciclo biológico; no siempre es fácil establecer la vegetación 

en estos sitios. Se opta por hacer un preacondicionamiento del suelo contaminado, 

incorporando materiales que mejoren sus propiedades fisicoquímicas y biológicas. 

Existen ciertas condiciones biológicas y químicas poco entendidas para que plantas 

tolerantes logren en la práctica establecerse en un residuo minero. Por tanto, algunos 

autores han sugerido utilizar microorganismos benéficos, como bacterias y hongos 

asociados a las raíces de las plantas para remediar un sitio contaminado. Estos 

organismos pueden contribuir al crecimiento de una planta a través de la producción de 

hormonas capaces de promover su crecimiento, incrementar tolerancia a EPT a través 

de diferentes mecanismos, proteger a la planta contra patógenos. Se mostrarán diversos 

ejemplos de la actividad microbiana en sitios contaminados con residuos de mina útiles 

para la fitorremediación. 

 PALABRAS CLAVE Bacterias promotoras de plantas, hongos micorrízicos, 

metales pesados  

XX Congreso Latinoamericano y XVI Congreso Peruano de la Ciencia del Suelo. 
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